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La industria textil genera altos impactos ambientales debidos esencialmente al uso y la gestión 
del agua. El impacto ambiental negativo de sus efluentes líquidos es muy heterogéneo, por la gran 
diversidad de materias primas, reactivos (colorantes, auxiliares, agentes dispersantes y humectantes) 
y los procesos de producción que los involucra.  El alto consumo de agua genera un gran volumen 
de aguas residuales con un carácter bio-recalcitrante asociado con la estructura compleja de 
diferentes contaminantes persistentes.  Dichos efluentes se caracterizan por su elevada demanda 
química de oxígeno (DQO), contener materia orgánica no biodegradable y tóxica, alto contenido en 
color, y pH variable. 
 
  El uso de métodos de tratamiento innovadores, como los Procesos Avanzados de Oxidación, 
PAO´s (v.g., oxidación anódica, fotocatálisis heterogénea, procesos Fenton, entre otros), ha sido 
eficiente para la mineralización de contaminantes orgánicos persistentes. Esto debido a su capacidad 
para generar especies reactivas de oxígeno, principalmente el radical ●OH. Sin embargo, los PAO´s 
involucran alto consumo de energía y/o reactivos, son relativamente costosos o inestables, y no 
siempre son capaces de eliminar todos los compuestos recalcitrantes. En consecuencia, el desarrollo 
de nuevas tecnologías “amigables” con el ambiente, capaces de mineralizar la materia orgánica no 
biodegradable, se ha convertido en un desafío urgente para la academia y la industria.  
 
Con el objetivo de establecer un sistema de tratamiento ambiental y economicamente eficiente 
para la degradación de aguas residuales industriales contaminadas con el colorante índigo, en esta 
investigación se evaluaron los siguientes procesos: Coagulación Química (CQ), Electro-
Coagulación (EC), Fenton (F), Foto-Fenton (FF) y Electro-Oxidación (EO), y los procesos 
secuenciales: CQ+F, CQ+FF, CQ+EO, EC+F, EC+FF, EC+EO. Su análisis experimental se enfocó 
en la degradación de la materia orgánica recalcitrante y el incremento de la biodegradabilidad del 
agua residual textil     
 
Inicialmente, se realizó la caracterización del efluente industrial en términos de su carga de 
materia orgánica (DQO ≈ 860 mg/L, DBO5 ≈ 150 mg/L, y COT ≈ 225 mg/L), biodegradabilidad 
(DBO5/DQO ≈ 0.17, que implica que no es biodegradable), color (barrido espectral entre 200-700 
nm, la máxima absorbancia a 660 nm, correspondiente principalmente al colorante índigo), toxicidad 
(mortalidad de la Artemia salina = 100%), distribución de pesos moleculares y contenido de 
sólidos (sólidos totales y turbidez).   
 
Después de comparar cada uno de los sistemas de tratamiento evaluados, el proceso 
secuencial CQ+F fue la alternativa óptima. Su implementación para el tratamiento de las aguas 
residuales bajo estudio garantiza: la degradación total del color; la degradación de DQO y COT en 
75% y 67%, respectivamente; aumento de la biodegradabilidad hasta 0.41, y disminución de la 
toxicidad en un 90%. Los costos operacionales totales se estimaron en 1.24 USD/m3. Estas 
características viabilizan esta alternativa de tratamiento desde el punto de vista ambiental, 
técnológico y económico. Por consiguiente, fue seleccionado para su diseño conceptual detallado.   
 
Palabras clave: Aguas residuales textiles, Indigo, coagulación química, electrocoagulación, 





The textile industry generates high environmental impacts due essentially to the use and 
management of water. The negative environmental impact of its liquid effluents is very 
heterogeneous, due to the great diversity of raw materials, reagents (dyes, auxiliaries, dispersing 
agents and humectants) and the production processes involving them. The high-water consumption 
generates a large volume of wastewater with a bio-recalcitrant character associated with the complex 
structure of different persistent pollutants. These effluents are characterized by their high chemical 
oxygen demand (COD), containing non-biodegradable and toxic organic matter, high color content, 
and variable pH. 
 
The use of innovative treatment methods, such as the Advanced Oxidation Processes, AOPs 
(e.g., anodic oxidation, heterogeneous photocatalysis, Fenton processes, among others), has been 
efficient for the mineralization of persistent organic pollutants. This is due to its ability to generate 
reactive oxygen species, mainly the radical ● OH. However, the AOPs involve high energy 
consumption and/or reagents, are relatively expensive or unstable, and are not always able to 
eliminate all recalcitrant compounds. Consequently, the development of new “friendly” 
technologies with the environment, capable of mineralizing non-biodegradable organic matter, has 
become an urgent challenge for academia and industry. 
 
In order to establish an environmentally and economically efficient treatment system for the 
degradation of an industrial wastewater contaminated with the indigo dye, in this investigation the 
following processes were evaluated: Chemical Coagulation (CQ), Electro-Coagulation (EC), Fenton 
(F ), Photo-Fenton (FF) and Electro-Oxidation (EO), and the sequential processes: CQ + F, CQ + 
FF, CQ + EO, EC + F, EC + FF, EC + EO. Its experimental analysis focused on the degradation of 
recalcitrant organic matter and the increased biodegradability of textile wastewater 
 
Initially, the industrial effluent was characterized in terms of its organic matter load (COD ≈ 
860 mg / L, BOD5 ≈ 150 mg / L, and TOC ≈ 225 mg / L), biodegradability (BOD5/COD ≈ 0.17, 
which means no biodegradable), color (spectral scan between 200-700 nm, maximum absorbance at 
660 nm, corresponding mainly to indigo dye), toxicity (mortality of saline Artemia = 100%), 
molecular weight distribution and solids content (total solids and turbidity). 
 
After comparing each of the treatment systems evaluated, the CQ + F sequential process was 
the optimal alternative. Its implementation for the treatment of the wastewater under study 
guarantees: total color degradation; COD and TOC degradation equal to 75% and 67%, respectively; 
increase in biodegradability up to 0.41, and decrease in toxicity by 90%. Total operating costs were 
estimated at 1.24 USD/m3. These characteristics make this treatment alternative promising from an 
environmental, technological and economic point of view. Therefore, it was selected for its detailed 
conceptual design. 
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Símbolos con letras latinas 
 
  Unidad SI Definición 
A Area superficial sumergida de ánodo cm2  
AOS/EOM Estado de Oxidación Media  Eq. 4.12 
AS H2SO4 Consumido mL/mL Eqs. 2.9-2.10 
As Área superficial m2  
At Área transversal m2  
C Concentración kg/m3, M, %  
CAE Costo anual equivalente USD/año  
CC Carga contaminante kg/m3 Eq. 6.36 
CE Costo del equipo a conocer USD Eq. 6.31 
CEC Costo del equipo conocido USD Eq. 6.31 
CEPCI Chemical Engineering plant cost index   
C.O Costo de operación USD/m3 Eq. 2.8 
COL Costo de mano de obra USD Eq. 6.22 
COS Estado de Oxidación del Carbono  Eq 4.13 
Cost Costo del proyecto USD Eq. 6.22 
COT Carbono Orgánico Total mg/L  
CRM Costo de materias primas USD Eq. 6.22 
CS Carga de superficie  Pag 254 
CUT Costo de los servicios industriales USD Eq. 6.22 
D Diámetro m D 
DBO5 Demanda biológica de oxígeno (5 días) mg/L  
DE Distancia entre electrodos cm  
DQO Demanda Química de Oxígeno mg/L  
Ef Perdidas por la fricción en tuberías m2/s2  
f Factor de fricción de tuberías   
Fa Constante de Faraday Ah/kmol Eq. 2.8 
FCIL Costo de inversión de capital USD Eq. 6.22 
FR Factor regional de la empresa  Eq. 6.36 
g Gravedad m/s2  
hfs Fricción en la línea de succión   
i Tasa de interés nominal   
I Corriente A Eq. 2.8 
j Densidad de corriente mA/cm2  
k Factor de pérdida   
L Longitud m  
LC Límite del intervalo de confianza  Eq. 2.1 
LG Lodo Generado Kg, Ton/m3 Eqs. 2.8-29 
T Turbidez NTU  
m Costo de la energía consumida USD/m3-h Eq. 2.9 
M Peso molecular kg/kmol Eq. 2.8 
n Tiempo de duración del proyecto años Eq. 6.22 
NP Numero de potencia   
NPV Valor presente neto   
NRe Numero de Reynolds   
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  Unidad SI Definición 
P Presión  Eq 6.27 
PHG H2O2 Consumido mL/mL Eq. 2.9 
Q Caudal m3/s  
R2 Coeficiente de determinación   
SE Magnitud característica del equipo a costear USD Eq. 6.31 
SEC Magnitud característica del equipo conocido USD Eq. 6.31 
SH FeSO4.7H2O Consumido kg/m3 Eq. 2.9 
t Tiempo h  
Tmin Tarifa mínima de tasa retributiva COP/kg Eq 6.36 
tr Tiempo de retención s  
TR Tasa retributiva  Eq. 6.36 
v velocidad m/s  
V Volumen m3 Eq. 2.8 
VH Velocidad horizontal m/s  
W Trabajo ejercido por la bomba W  
Z Altura de succión  m  
 
Símbolos con letras griegas 
 
  Unidad SI 
 Factor de rugosidad m 
η Rendimiento de la bomba  
𝜌 Densidad del fluido kg/m3 









t En tiempo t 
λn Longitud de onda a n nanometros 














AIC Coeficiente de información de Akaike 
ART Aguas residuales textiles 
AOX Compuestos Orgánicos Halogenados 
CQ Coagulación Química 
DBB Diseño experimental Box-Behnken 
%DC Porcentaje degradado de color 
%DCOT Porcentaje degradado de COT 
DDB Diamante Dopado con Boro 
%DDQO Porcentaje degradado de DQO 
DSA Dimensionalmente Estable 
EC Electrocoagulación 




FEF Proceso Fotoelectro-Fenton 
GC/MS 
Cromatografía de Gases con espectroscopía de 
Masas 
HPLC Cromatografía líquida de alta definición 
IC Índice de color 
kn Constante cinética de orden n 
MON Materia orgánica natural 
MSR Metodología de superficie de respuesta 
MWA Peso molecular aparente 
OC Oxigeno consumido 
OUR Tasa de respiración 
PAO Procesos Avanzados de Oxidación 
PFD Diagrama de flujo del proceso 
PM Peso molecular 
PZD Zona de predominio de estabilidad 
%RC Porcentaje removido de color 
%RDQO Porcentaje removido de DQO 
ROS Especie Reactiva de Oxígeno 
%RT Porcentaje removido de Turbidez 
SOUR Tasa de respiración específica 
SST Sólidos suspendidos totales 
TCL Tiempo del ciclo limitado 














En el pasado, el agua fue considerada como un recurso ilimitado en el planeta. Sin 
embargo, este supuesto no tuvo en cuenta el crecimiento de la población y la falta de 
políticas ambientales dirigidas a su preservación.  Debido al incremento indiscriminado de 
la población y del desarrollo económico, los recursos renovables de la tierra, como el agua, 
el aire, la madera, y los peces, se están extinguiendo apresuradamente. Asimismo, la 
utilización indiscriminada de los recursos no renovables tales como metales y minerales 
están transformando el ambiente de manera definitiva.  A medida que la humanidad se 
enriquece produce más desechos que, a su vez, van irrumpiendo valiosas superficies de 
terreno y al mismo tiempo contaminan el aire y los suelos.  Estos desechos, generalmente, 
están constituidos por materiales que escasean y que podrían utilizarse y reciclarse.  Los 
gobiernos tienen que idear estrategias para custodiar los recursos naturales (Yukseler et al., 
2017). 
 
El agua salubre y fácilmente accesible es fundamental para la salud pública, ya sea 
para satisfacer la sed de la humanidad, para utilización doméstica, para fabricar alimentos o 
para disfrute recreativo.  El mejoramiento del suministro de agua, su depuración y la 
administración de los recursos hídricos puede promover el crecimiento económico de los 
países y ayudar en gran medida a la reducción de la pobreza.  En 2010, la Asamblea General 
de las Naciones Unidas reconoció explícitamente el derecho humano al suministro de agua 
y al saneamiento.  Los seres humanos tienen que disfrutar de manera continua de agua 
suficiente, salubre, físicamente accesible, asequible y de una calidad aceptable, para uso 
personal y doméstico (WHO, 2017). 
 
Las transformaciones demográficas, las alteraciones en el clima, la insuficiencia de 
agua y la urbanización suponen retos para los sistemas de suministro de agua.  Para 2025, la 
mitad de la población mundial vivirá en zonas con carencia de agua.  La recuperación de 
agua, nutrientes o energía, se está convirtiendo en una estrategia fundamental para la 
reutilización de las aguas residuales (Dilaver et al., 2018, Meng et al., 2018, Silva et al., 
2018, Güyer et al., 2016, Rahman et al., 2016, Lu et al. 2010, Sahinkaya et al., 2008).  Los 
seres humanos están recurriendo cada vez más al uso de las aguas residuales para regar: en 
los países de desarrollo intermedio, esto constituye el 7% de las tierras de regadío.  Es claro 
que esta experiencia genera peligro para la salud. Por lo tanto, la manipulación segura de las 
aguas residuales puede contribuir a la insuficiencia del agua, como en la de producción de 
alimentos.  Las fuentes de provisión de agua potable y de riego continuarán evolucionando, 
con una presencia cada vez mayor de las aguas subterráneas y de fuentes alternativas, como 
las aguas residuales.  Las transformaciones en el clima causarán grandes alteraciones en la 
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cantidad de agua de lluvia recogida.  La administración de todos los recursos hídricos tendrá 
que perfeccionarse para garantizar su suministro y excelencia (WHO, 2017).  El agua es un 
elemento trascendente para el progreso de un país, su valor fundamental reside en el 
abastecimiento de agua potable y agua para uso doméstico, industrial y para los cultivos 
agrícolas. No obstante, el creciente progreso industrial en el mundo, no sólo ha estimulado 
un incremento en la dependencia de los recursos hídricos, sino que también, en muchos 
lugares se ha puesto en peligro la calidad del agua. Una de las principales amenazas para la 
calidad del agua es la contaminación procedente de sustancias químicas tales como metales 
pesados, colorantes, disolventes, compuestos orgánicos, pesticidas, plaguicidas, fungicidas, 
etc… (WWDR, 2017).  Por lo tanto, dos de los principales desafíos de la sociedad actual son 
reducir la contaminación de las aguas y remediar las aguas residuales ya contaminadas. 
1.1 Situación de la industria textil en Colombia 
 
En Colombia la cadena de producción y comercialización textil constituye 
aproximadamente el 1% del Producto Interno Bruto (PIB) y el 5.8% del PIB industrial, 
indicando que alrededor de cuatro millones de familias están vinculadas a esta industria 
(ANDI, 2012).  Mundialmente, Colombia se encuentra en lugar 45 de exportaciones en 
productos textiles tales como pantalones, trajes, camisetas y ropa interior.  Este sector, de 
acuerdo a la asociación nacional de empresarios de Colombia (ANDI), tiene gran potencial 
para prosperar y consolidar su posición en el mercado internacional debido a la fuerte red 
empresarial disponible en el país, lo que permite competir con calidad, capacidad de 
producción, rapidez de entrega y lo más importante creatividad en los diseños (Ibídem).  En 
un estudio realizado por la ANDI acerca del manejo de aguas residuales por la industria 
textil se encontró lo siguiente:  
 
• El 8.5% poseen algún sistema de tratamiento de aguas residuales (AR). 
• El 8.5% entregan las aguas residuales a un tercero. 
• El 25% no tienen un sistema para la gestión o tratamiento de AR. 
• El 25% no generan AR. 
• El 33% solo cuentan con trampas de grasas y sólidos. 
1.2 Contaminantes en el agua residual de la industria textil 
 
La industria textil-confección es variada y compleja en cuanto a la pluralidad de sus 
productos finales.  Si bien sus productos fundamentales son los hilados y tejidos para la 
fabricación de prendas de vestir y artículos para el hogar (lencería, cortinas, toallas, etc.), 
igualmente, producen fibras técnicas usadas por diversas industrias, la agricultura y la 
construcción, en condición de dispositivos tan variados como textiles para empaques, 
cuerdas, filtros, cintas transportadoras, materiales de aislamiento y de techar, redes, fibras 
para revestimiento, alfombras, etc.  Las operaciones de la industria textil, de forma muy 
general y según su grado de transformación, van desde la producción de materia prima 
(fibras naturales, artificiales y sintéticas) hasta la fabricación de una gran diversidad de 
elementos semiacabados y acabados.  Las transformaciones intermedias de la industria son 
la manufactura de hilos (hilatura), el tejido (plano y de punto) y el teñido y acabado de telas.  
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La diferencia entre tejido plano y de punto es notable porque, como etapa previa a la 
confección de prendas de vestir, uno y otro tipo de tejido implica un paso adicional en la 
cadena del valor (Dilaver et al., 2018, Hossain et al., 2018, Holkar et al, 2016). 
 
Los tejidos producidos son llevados a un ciclo de etapas húmedas comprendidas bajo 
los procedimientos de preparación, tintura y acabados.  Estas etapas son las que generan la 
mayoría de los efluentes acuosos de la industria textil (Akhoundi y Nazif, 2018, Ozturk y 
Cinperi, 2018).  La industria textil es distinguida como una de las grandes causantes de la 
contaminación del agua y generadora de residuos peligrosos, debido a que en su proceso de 
manufactura incluye diferentes operaciones unitarias que producen una grave 
contaminación al ambiente.  La utilización de materiales inestables e inseguros y los altos 
consumos de energía, generan contaminantes peligrosos en sus efluentes líquidos, sólidos y 
gaseosos, produciendo principalmente, grandes cantidades de aguas residuales altamente 
coloreadas y constituidas por compuestos tóxicos y no biodegradables (Silva et al., 2018, 
Verma et al., 2012, Amjad y Qayyum, 2007, Can et al., 2006).  
 
La naturaleza de las aguas residuales producidas en una industria textil obedecerá a 
las transformaciones determinadas que se efectúen, esencialmente de la clase de fibra 
procesada y del procedimiento usado.  No obstante, a la diversidad de procedimientos y de 
reactivos químicos usados, las aguas residuales generadas en la industria de fibras naturales 
muestran unas particularidades típicas, a excepción de los producidos en el lavado de la lana.  
La composición de los efluentes producidos en la industria textil es muy diversa: altamente 
alcalinos, temperaturas altas y coloreados.  Los contaminantes esencialmente presentes son 
compuestos orgánicos, colorantes sólidos suspendidos y aceites minerales, que se suponen 
compuestos xenobióticos recalcitrantes a los procesos biológicos (Paul et al., 2012, 
Perdigón-Melón et al., 2010). Además, están presentes metales pesados como cromo, cobre, 
zinc, níquel o plomo, en concentraciones representativas (Dhaouefi et al., 2018).  En la 
manufactura de la fibra natural, el agua residual puede contener pesticidas y contaminantes 
microbiológicos, como bacterias, hongos y otros patógenos (Duarte et al., 2013). En la 
Figura 1-1 se indican las diferentes operaciones que se realizan en la industria textil bajo 
estudio, con sus respectivos vertimientos. 
 
 
Figura 1-1: Proceso textil genérico y características de las aguas residuales generadas 
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En la Tabla 1-1, se presentan los principales parámetros fisicoquímicos (para 
actividades de fabricación de productos textiles) a monitorear y sus límites máximos 
permisibles (en el capítulo 2 se describe el procedimiento de toma de muestra y su 
caracterización). Las muestras de aguas residuales textiles se recogieron del tanque de 
homogenización de la empresa y exteriorizan un color azul verdoso oscuro.  El espectro UV-
Vis del agua residual textil mostró la máxima absorbancia a 660 nm, correspondiente 
principalmente al colorante índigo, materia prima principal en el proceso de teñido del 
Denim (Blue-Jeans). La característica química de este colorante es la presencia del grupo 
cetónico (C=O), que lo hace insoluble en agua.  Sin embargo, en presencia de hidrosulfito 
de sodio (Na2S2O4) en medio alcalino, el colorante se convierte a su forma reducida (C-OH), 
un leuco-índigo, soluble en agua y químicamente a fin con la fibra de celulosa (Figura 1-2) 
(Saikhao et al., 2018, Albuquerque et al., 2013).  Asimismo, se encontró una alta 
absorbancia en las longitudes de onda de 290 y 220 nm, relacionada con la aromaticidad de 
los colorantes y otras moléculas orgánicas.  Además, se caracterizan por un pH alcalino y 
una alta conductividad, principalmente asociada con la alta concentración de cloruro (2340 
± 415 mg/L) e iones de sodio, principalmente como resultado de las soluciones alcalinas de 
hipoclorito de sodio empleada en los procesos de blanqueo y de limpieza (Figura 1-1).  
Igualmente, se detectaron altos contenidos de materia orgánica (DQO ≈ 860 mg/L,  
DBO5 ≈ 150 mg/L, COT ≈ 225 mg/L) con un bajo índice de biodegradabilidad (DBO5/DQO 
≈ 0.17).  Además de todas estas características recalcitrantes, la DQO, los sólidos totales y 
los cloruros están por encima de los límites de descarga permitidos en los cuerpos de agua 




Figura 1-2: Reacción de oxido-reducción del colorante índigo 
 
Con base en lo anterior, el impacto ambiental negativo que causa la industria textil es 
colosal. Debido a la presencia de componentes tóxicos y no biodegradables en las aguas 
residuales textiles, como las complejas estructuras aromáticas y poliméricas, así como su 
alta solubilidad en agua, se ha convertido en una seria amenaza para la biota acuática.  Por 
este motivo, debe evitarse la entrada de dichos compuestos orgánicos en cuerpos de agua 
sin tratamiento previo o con un tratamiento incompleto o inadecuado.  
 
El color es el primer estimativo de contaminación que se observa en sus aguas 
residuales (Figura 1-3).  Si bien no todos los colorantes son directamente tóxicos para los 
organismos vivos, su descarga al ecosistema es una fuente de contaminación estética, 
eutrofización y perturbaciones en la vida acuática.  La fuerte coloración que confieren a los 
medios de descarga puede tener efectos nocivos para el ambiente, en particular para la flora 
y la fauna acuática, por lo que su disposición debe ser controlada.  
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Tabla 1-1: Caracterización promedio del agua residual bajo estudio y condiciones que el 
sector textil tiene permitidas para sus efluentes (adaptada de la Resolución 0631 del 17 de 







Temperatura (°C) - 40 ± 2 40 
pH 4500-H B 8.2 ± 1.1 6-9 
Conductividad (mS/cm) 2510 B 4 ± 1.6 - 
Turbidez (NTU) 2130 B 270 ± 150 - 
DQO (mg O2/L) 5220 D 860 ± 140 400 
COT (mg O2/L) 5310 D 225 ± 65 - 
DBO5 (mg O2/L) 5210 B 150 ± 60 200 
Sólidos Totales (mg/L) 2540 D 1450 ± 854 2 
Sólidos Suspendidos Totales (mg/L) 2540 D 430 ± 70  50 
Fenoles (mg/L) 
Metodo colorimetrico: 
Macherey Nagel 91875 
12 ± 4 0.2 
Compuestos orgánicos halogenados 
(AOX) (mg/L) 
Metodo colorimetrico: 
Macherey Nagel 985007 
13.5 ± 3 - 
Cloruros (mg Cl-/L) Método Argentométrico 2340 ± 415 1200 
Sulfuros (S2-) (mg/L) 4500-S2- I 0 1 
Sulfatos (SO4)2- 4500-SO4
2- (C) 675 ± 40 - 
Hierro Total (mg Fe3+/L) Método Fenantrolina 8.0 ± 1 - 
Cadmio (Cd) (mg/L) 3500-Cd 0.48 ± 0.05 0.02 
Cinc (Zn) (mg/L) 3500-Zn 3.2 ± 0.07 3.0 
Cobalto (Co) (mg/L) 3500-Co 0 0.5 
Cobre (Cu) (mg/L) 3500-Cu 0 1.0 
Cromo total (Cr) (mg/L) 3500-Cr B 0.08 ± 0.08 0.5 
Niquel (Ni) (mg/L) 3500-Ni 0 0.5 
Nitratos (mg nitratos/L) Método Fotométrico 2.3 ± 0.4 A.R. 
Nitritos (mg NO2-/L) Método Fotométrico 0.07 ± 0.01 - 
Nitrógeno total (mg/L) 4500-N B 125 ± 30  A.R 
Ortofosfatos (mg PO43-/L) Método Ortofosfatos 8.5 ± 1.5 A.R 
Sulfatos (mg SO42-) Método Turbidimétrico 274.5 ± 48.5 A.R 
Absorbancia (660 nm) - 1.9 ± 0.5 - 
 
Color real (mg Pt-Co/L)  
λ=436, 525, 620 nm (m-1) 
                  
 
ISO 7887:2012-04  
Método B, C 
1,712 ± 438   (C) 
A.R. λ436 = 60 ± 10 (B) 
λ525 = 65 ± 10 
λ620 = 68 ± 15 
DBO5/DQO DBO5/DQO 0.16 ± 0.04 - 
Acidez Total (mg CaCO3/L) 2310 B 38 ± 8 A.R 
Alcalinidad Total (mg CaCO3/L) 2320 B 290 ± 50 A.R 
Dureza total (mg CaCO3/L) 2340 C 150 ± 40 A.R 
Coliformes Totales/ Fecales, UFC/mL  9222 B 0/0 - 
Salmonella spp (UFC/mL) 9260 D 0 - 
Toxicidad  % mortalidad Artemia spp 100 - 
*APHA, 2012. 
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Entre las consecuencias más significativas de la coloración de las aguas se encuentra 
la reducción de su transparencia, obstaculizando el paso de la luz solar a través del agua, 
suceso que puede evitar procesos fotosintéticos y disminuir el oxígeno disuelto, lo que 
debilita el crecimiento de las plantas acuáticas y los procesos de autodepuración (Soares et 
al., 2017, Li et al., 2016).  Además, los colorantes presentes en las aguas residuales 
constituyen una grave dificultad de contaminación, no sólo por el efecto directo sobre el 
agua y sus componentes, sino debido a que son compuestos difícilmente biodegradables por 
su estructura compleja (Jorfi et al, 2018, Yukseler et al., 2017).  Para empeorar el escenario, 
los productos de bio-degradación de la gran mayoría de colorantes, principalmente 
sulfonados y aminas aromáticas no sulfonadas, son considerados carcinogénicos y 
mutagénicos para los seres humanos, y tóxicos para los organismos acuáticos (Gupta et al., 
2011, Rai et al., 2005). 
 
En términos de población, el consumo promedio mundial per cápita por año de 
colorantes es alrededor de 200 gramos.  En los países industrializados se estima que puede 
estar entre 600 y 700 g/persona, siendo utilizado el 60% en la industria textil, 25% en 
pinturas y tintas (pigmentos), y el resto en el teñido de papel, cuero, alimentos, entre otros.  
Además de las consideraciones relacionadas con la salud humana y la vida de otros seres, 
se debe tener en cuenta que, durante los procesos de teñido, solo entre el 85% y el 90% de 
los colorantes se fijan a la prenda.  En conclusión, las aguas residuales procedentes de la 
producción y otras actividades industriales pueden constituir una grave amenaza para los 
ecosistemas circundantes y la salud de los seres vivos (Asghar et al., 2015).  
  
 
Figura 1-3: Río Medellín contaminado con colorante 
(http://www.eltiempo.com/archivo/documento/CMS-13003426) 
1.3 Métodos de tratamiento de aguas residuales 
 
Para el tratamiento de aguas residuales existen procesos físicos, químicos y biológicos 
que pueden ser aplicados para remover colorantes de las aguas residuales.  Cada sistema de 
tratamiento tiene sus restricciones tecnológicas y económicas.  Se ha reportado que la 
utilización de un solo método de tratamiento es insuficiente para lograr, simultáneamente, 
la degradación total del color y la mineralización de los compuestos que se generan (Soares 
et al., 2017, Li et al., 2016, Vedrenne et al., 2012, Jonstrup et al., 2011).  
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Por lo tanto, deben utilizarse estrategias para el tratamiento de aguas y aguas 
residuales, con el objetivo de contrarrestar estos crecientes problemas ambientales, como: 
 
- Desarrollar sistemas de tratamiento apropiados para las aguas contaminadas, 
subterráneas y superficiales. 
- Desarrollar sistemas apropiados para el tratamiento de aguas residuales que 
contienen compuestos tóxicos o no biodegradables. 
 
Actualmente, los procesos y tecnologías disponibles son muy diversos. En general, los 
procesos de tratamientos se clasifican en: preliminares, primarios, secundarios y terciarios 
(Metcalf y Eddy, 2014). 
 
- El tratamiento preliminar está diseñado para eliminar las sustancias indeseables de las 
aguas residuales.  Los procesos incluyen el uso de tamices, grillas y cámaras de rejas 
para remover partículas grandes y trituradoras para desintegrar sólidos gruesos.  
- Posteriormente, las aguas residuales son sometidas a un tratamiento primario, donde 
son separados los sólidos en suspensión y las grasas. En un tanque, las aguas 
residuales se mantienen en reposo durante varias horas, lo que permite que las 
partículas se depositen en el fondo y las grasas floten hacia la parte superior.  Los 
sólidos y las grasas separadas son sometidos a un tratamiento adicional.   
- El tratamiento secundario incluye la purificación de aguas residuales principalmente 
mediante la descomposición de la materia orgánica suspendida y disuelta por la acción 
microbiana.  Existen varios procesos unitarios de tratamiento biológico, la mayoría 
pueden clasificarse como tratamiento en el terreno, estanques o lagunas, lodos 
activados o métodos de filtración biológica. 
- El tratamiento terciario se centra en la eliminación de microorganismos patógenos de 
las aguas residuales.  Estas aguas pueden desinfectarse agregando cloro o usando 
radiación ultravioleta.  No obstante, los altos niveles de cloro son perjudiciales para 
la vida acuática en las corrientes receptoras. Por lo tanto, es necesario neutralizar el 
cloro en exceso antes de la descarga de la corriente. 
 
Los sistemas de tratamiento biológicos han sido considerados como alternativas 
adecuadas para el tratamiento de efluentes coloreados (Van der Zee y Villaverde, 2005; 
Buitrón et al., 2004). No obstante, la necesidad de aclimatación, los tiempos elevados de 
residencia, el tamaño de la planta y el carácter recalcitrante de algunos colorantes y 
auxiliares de manufactura constituyen en la actualidad las mayores limitaciones para su 
operación (Rai et al., 2005). Uno de los fenómenos más alarmantes es la creciente 
acumulación de sustancias antropogénicas difícilmente biodegradables. La situación 
empeora por la falta, o insuficiencia, de sistemas de tratamiento de agua adecuados, capaces 
de disminuir la concentración de sustancias tóxicas que representan un riesgo químico 
crónico.  Se puede decir que las aguas residuales mal tratadas conducen inevitablemente a 
un deterioro de la calidad de las fuentes de agua.  Además, el control riguroso de la 
contaminación y legislaciones cada vez más estrictas, han dado lugar a una búsqueda 
intensiva de nuevas y más eficientes tecnologías para el tratamiento de aguas y aguas 
residuales.   
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Debido a la fuerte presencia de color, contaminantes orgánicos y alto contenido de 
sólidos suspendidos, los efluentes con colorantes son de las aguas residuales industriales 
más complejas de tratar (Modirshahla et al., 2007).  Las operaciones implicadas en la 
actividad industrial textil exigen gran cantidad de agua (entre 125 y 170 L/kg de producto) 
(Holkar et al, 2016).  La mayoría de estos residuos (aproximadamente 70% en peso) son del 
tipo azo, mientras que los colorantes de antraquinona constituyen la segunda clase más 
importante de colorantes textiles (Yusuf y Reza, 2012).  Las estructuras de los colorantes y 
sus atributos son muy complejos y variables; muchos de ellos tienen origen orgánico, son 
solubles en el agua, tienen alta resistencia a la acción de agentes químicos, así como baja 
biodegradabilidad (GilPavas et al., 2012). 
  
En la Figura 1-4, se esquematiza un proceso convencional para el tratamiento de aguas 




Figura 1-4: Representación esquemática para el tratamiento convencional (A) de aguas 
residuales y el sistema de tratamiento propuesto en esta tesis (B) 
 
Existen diversos procesos para eliminar color de efluentes coloreados, algunos de los 
cuales ya se aplican en la industria.  En la Figura 1-5, se muestran los grupos principales en 
las que se clasifican estas tecnologías (Yusuf y Reza, 2012): 
 
- Tecnologías físico-químicas: adsorción, intercambio iónico, coagulación/floculación, 
electrocoagulación, etc. 
- Tecnologías de oxidación: oxidación electroquímica, H2O2, O3, entre otras.  
- Procesos Avanzados de Oxidación (PAO´s): H2O2/UV, Fe2+/H2O2/UV, TiO2/UV, 
Oxidación Anódica, Sonoquímica etc. 
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- Tecnologías biológicas: procesos de decoloración enzimática, Lodos activados, 
bioreactores batch etc. 
 
En la sección 1.4 se explica en detalle cada uno de los sistemas de tratamiento resaltados en 




Figura 1-5: Métodos de tratamiento para aguas residuales.  
Adaptado de Yusuf y Reza (2012) 
 
Las aguas residuales contaminadas por colorantes azoicos, que se tratan con frecuencia 
con métodos de precipitación, coagulación o adsorción seguidas ocasionalmente por 
tratamientos biológicos, presentan problemas debido a que los contaminantes se transfieren 
de una fase a otra, produciendo lodos peligrosos que son difíciles de eliminar (Jonstrup et 
al., 2011).  Por otro lado, su eficiencia no es suficiente para satisfacer las exigencias de la 
legislación nacional.  Entre las dificultades de degradación de los colorantes tipo azo se 
encuentra la formación, a condiciones anaeróbicas, de aminas aromáticas que pueden ser 
más tóxicas que la molécula original del colorante mismo (Yusuf y Reza, 2012). La 
naturaleza recalcitrante de diversos colorantes, junto con su toxicidad para los 
microorganismos, hace que el tratamiento biológico sea inadecuado para su aplicación (Sena 
y Demirerb, 2003).    
 
Basado en lo anterior, resulta interesante considerar los PAO´s, procesos que se basan 
en la generación de radicales hidroxilo (●OH) como oxidante primario.  Las principales 
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ventajas de su aplicación son: la simplicidad en su uso, accesibilidad y costo moderado 
(GilPavas et al., 2014, Pignatello et al., 2006).  Los Métodos de oxidación como los procesos 
Fenton, foto-químicos, electro-oxidación, ozono, entre otros, son de gran interés para el 
tratamiento de los residuos de la industria textil.  Sin embargo, los costos de operación 
pueden llegar a ser significativos (Gayaa y Abdullaha, 2008, Bes-PG et al., 2003).  Ante 
esta evidencia, el uso de métodos de tratamiento combinados podría ser una opción para 
superar las desventajas de los procesos individuales (Soares et al., 2017, Li et al., 2016; 
Vedrenne et al., 2012, Jonstrup et al., 2011).  
1.4 Tratamientos evaluados en esta investigación 
1.4.1 Proceso de coagulación-Floculación 
 
La turbiedad y el color del agua son principalmente originados por partículas muy 
pequeñas, denominadas partículas coloidales.  Estas partículas permanecen en suspensión 
en el agua por tiempo prolongado y pueden atravesar un medio filtrante muy fino.  Por otro 
lado, aunque su concentración es muy estable, no exhiben la tendencia de aproximarse unas 
a otras.   
 
Para eliminar estas partículas se emplean los procesos de coagulación y floculación. 
La coagulación es un proceso de desestabilización química de las partículas coloidales que 
se produce al neutralizar las fuerzas que las mantienen separadas, por medio de la adición 
de coagulantes químicos y la aplicación de la energía de mezclado. En la práctica, este 
procedimiento es realizado con la adición y dispersión rápida de los productos químicos.  La 
floculación tiene por propósito contribuir, con la ayuda de la mezcla lenta, al contacto entre 
las partículas desestabilizadas.  Estas partículas se aglutinan para formar un floc que pueda 
ser fácilmente eliminado por los procedimientos de decantación y filtración (Zahrim et al., 
2011; Bratby, 2006). La coagulación es un tratamiento eficaz. Sin embargo, puede 
representar un gasto elevado cuando no está bien realizado.  Es un método universalmente 
utilizado porque remueve una gran cantidad de sustancias de diversa naturaleza y son 
removidos con bajo costo, en comparación con otros métodos.  Un proceso de coagulación 
mal realizado puede conducir a una degradación rápida de la calidad del agua y representa 
gastos de operación no justificados. Por lo tanto, la dosis del coagulante condiciona el 
funcionamiento de las unidades de decantación y clarificación (Lee et al., 2012).   
 
Es muy importante que el proceso de coagulación-floculación sea empleado 
correctamente, debido a que la producción de un floc muy pequeño o muy ligero produce 
una decantación insuficiente; mientras que el agua que llega a los filtros contienen una gran 
cantidad de partículas de floc que rápidamente ensucian los filtros y requieren lavados 
frecuentes.  Por otro lado, cuando el floc es frágil, este se rompe en pequeñas partículas que 
pueden atravesar el filtro y alterar la calidad del agua producida (Golob et al., 2005). 
 
Los coagulantes son productos químicos que al adicionarse al agua son idóneos para 
generar una reacción química con los componentes químicos del agua, especialmente con la 
alcalinidad del agua para constituir un precipitado voluminoso, muy absorbente, compuesto 
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principalmente por el hidróxido metálico del coagulante que se está utilizando.  Los 
principales coagulantes usados para desestabilizar las partículas y producir los flocs son: 
Aluminato de Sodio, Sulfato de Aluminio, Cloruro de Aluminio, Sulfato Férrico, Sulfato 
Ferroso, Cloruro Férrico, Polielectrolitos (como ayudantes de floculación).  Siendo los más 
empleados las sales de aluminio y de hierro. Cuando se agregan estas sales al agua se 
generan una serie de reacciones muy complejas donde los productos de hidrólisis son más 
eficaces que los iones mismos; estas sales reaccionan con la alcalinidad del agua y producen 
los hidróxidos de aluminio o hierro que son insolubles y forman los precipitados (Zahrim et 
al., 2011).  
 
La adición de coagulantes inorgánicos como el aluminio y las sustancias a base de 
hierro juega un papel importante en la neutralización de la carga superficial de las partículas 
en suspensión o en los sistemas coloidales, y facilita la agregación de partículas y la 
sedimentación natural, como resultado de la compresión eléctrica de doble capa (Addai-
Mensah y Prestidge, 2005).  El sulfato de aluminio (Al2(SO4)3.H2O) es el coagulante más 
utilizado para el proceso de potabilización de aguas y para el tratamiento de aguas residuales, 
debido a su efectividad en diferentes tipos y  características de aguas residuales y a su bajo 
costo (Lofrano et al., 2013). 
 
La coagulación de las aguas residuales que contienen colorantes se ha utilizado 
durante muchos años como tratamiento principal o pretratamiento, debido a su bajo costo 
de capital.  Sin embargo, las principales limitaciones se deben a la generación de lodos y 
decoloración ineficiente de los colorantes solubles.  En general, la efectividad del proceso 
de coagulación se ve afectada por el tipo de coagulante, concentración del coagulante, 
concentración del colorante, tipo de colorantes, características del agua residual, pH, 
alcalinidad entre otros.  Consecuentemente, el proceso se puede mejorar mediante la 
selección adecuada del coagulante, la optimización de los parámetros del proceso, como el 
pH inicial, la dosis de coagulante, el tiempo de sedimentación, entre otros (Golob et al., 
2005, Allegre et al., 2004).  La coagulación de colorantes solubles en agua es un desafío 
debido a su alta solubilidad y conjuntamente, debido al desarrollo de tecnología de síntesis, 
a nuevas variedades de colorantes con diferentes estructuras que aparecen continuamente, 
lo que dificulta la selección de un coagulante apropiado (Yu et al., 2002).  En general, la 
eliminación del color disminuye con el aumento de la concentración de colorante 
(Bouyakoub et al., 2009) y la solubilidad del mismo (Kim et al., 2004, Yu et al., 2002).  
Asimismo, los colorantes industriales no son compuestos puros sino que contiene aditivos e 
impurezas como NaCl, Na2CO3, sulfito, celulosa, etc.  Además, el grado de pureza varía de 
un lote a otro, lo que puede afectar el proceso de coagulación.  Por lo tanto, la reevaluación 
de las condiciones óptimas para la coagulación para cada lote de colorante es necesaria.  Por 
otro lado, las aguas residuales se caracterizan por altas temperaturas, debido a esto, es 
posible que se requieran tanques de enfriamiento para reducir la temperatura e incrementar 
la eficiencia del proceso de coagulación (Lee et al., 2012). 
 
Varios estudios para la remoción de colorantes en aguas aplicando el proceso de 
coagulación-floculación se han realizado, por ejemplo, se tienen las siguientes 
investigaciones: 
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 Butt et al. (2005) investigaron dos tipos de coagulantes para la remoción de 
colorantes (rojo, verde y azul) de aguas residuales de la industria textil y reportaron que el 
FeCl3 elimina el 79-82% de los colorantes, mientras FeCl2 solo remueve alrededor del 58-
64%.  En otro estudio, se informó que el FeCl3 remueve eficientemente los colorantes 
Levafix Brilliant y el Remazol Brilliant Violet 5R (Carvalho et al., 2002).  Kim et al. (2004) 
evaluaron el proceso de coagulación para dos colorantes reactivos utilizando FeCl3 y 
encontraron que las remociones máximas fueron del 23% de DQO, 41% de colorante a pH 
7 para Reactive Blue 49, y 63% de DQO, 44% de colorante a pH 6 para Amarillo reactivo 
84.  Papic et al. (2004) investigaron la coagulación de C.I. Reactive Red 45 y C.I. Reactive 
Green 8 utilizando AlCl3 y encontraron que el coagulante puede decolorar la solución en 
aproximadamente un 99% después de 2 h de tiempo de sedimentación.  En otro estudio, 
Papic et al. (2000) reportaron que FeCl3 remueve alrededor del 99% de CI Reactive Red 45 
y CI Reactive Green 8 después de 4 h de sedimentación.  Menor tiempo de sedimentación 
es requerido para el coagulante de aluminio, debido a la naturaleza ácida de la solución y a 
que la solubilidad de Al3+ es mayor que Fe3+; por lo tanto, se produce mejor reacción con 
las moléculas de colorante (Metcalf, 2014, Duan y Gregory, 2003). 
 
Mohan et al. (1999) evaluaron varios coagulantes inorgánicos para la eliminación de 
50 mg/L C.I. Acid Red 88 y tiempo de sedimentación de 4 h.  Concluyeron que el Al2(SO4)3 
a pH inicial 8, fue el coagulante más eficaz para eliminar el colorante, en comparación con 
el FeCl3, MnSO4, MnCl2 y BaCl2.  Similar al informe anterior, Gaydardzhiev et al. (2006) 
encontraron que el Al2(SO4)3 presenta mejor desempeño que el FeCl3 en la eliminación de 
C.I. Azul ácido 113.   
 
En general, cuando se utilizan coagulantes a base de aluminio, se presentan dos 
mecanismos principales: (a) el mecanismo de precipitación que domina a pH inferiores a 
6.5 y (b) el mecanismo de adsorción o la coagulación de barrido domina a pH más alto 




𝐶𝑜𝑙𝑜𝑟𝑎𝑛𝑡𝑒 + 𝐴𝑙 𝑚𝑜𝑛𝑜𝑚é𝑟𝑖𝑐𝑜
→ [𝐶𝑜𝑙𝑜𝑟𝑎𝑛𝑡𝑒 − 𝐴𝑙 𝑚𝑜𝑛𝑜𝑚é𝑟𝑖𝑐𝑜](𝑠) 
pH = 4-5 (1.1) 




𝐶𝑜𝑙𝑜𝑟𝑎𝑛𝑡𝑒 + 𝐴𝑙(𝑂𝐻)3  → [𝑝𝑎𝑟𝑡í𝑐𝑢𝑙𝑎] (1.3) 
[𝐶𝑜𝑙𝑜𝑟𝑎𝑛𝑡𝑒 − 𝐴𝑙 𝑝𝑜𝑙𝑖𝑚é𝑟𝑖𝑐𝑜](𝑠) + 𝐴𝑙(𝑂𝐻)3(𝑠) → [𝑝𝑎𝑟𝑡í𝑐𝑢𝑙𝑎] (1.4) 
 
Estos floc polimerizan como: 
 
𝑛𝐴𝑙(𝑂𝐻)3(𝑠) → 𝐴𝑙𝑛(𝑂𝐻)3𝑛 (1.5) 
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Por otro lado, el hidróxido de Fe (III), prácticamente no posee propiedades anfóteras, 
por eso es insoluble en un exceso de álcali.  La precipitación de Fe(OH)3 se consigue con 
un pH mayor a 3.5 como un complejo Fe(OH)3(Fe2O2).XH2O.  En frío, el Fe (III) forma un 
complejo soluble en agua cuando se encuentra a un pH menor de 3.5.  Los carbonatos de 
metales alcalinos y alcalinotérreos forman con Fe (III) un precipitado pardo de sales básicas, 
que si se calentaran se convertirían en hidróxido.   
 
Los iones metálicos hidratados son ácidos en el sentido dado por Brönsted. El 
equilibrio ácido base para el ión férrico se presenta en la reacción (1.6) (Daud et al., 2015): 
 
𝐹𝑒(𝐻2𝑂)6




Al transferir un protón a una molécula de agua, el agua coordinada se convierte en 
hidróxido; la base conjugada puede entonces transferir un protón y formar: 
 
𝐹𝑒(𝐻2𝑂)5(𝑂𝐻)
2+ + 𝐻2𝑂 → [𝐹𝑒(𝐻2𝑂)4(𝑂𝐻)2]
2+ + 𝐻3𝑂
+ (1.7) 
Los complejos hidroférricos tienen una enorme tendencia a polimerización 




4+ + 2𝐻2𝑂 (1.8) 
 
Los iones metálicos se encuentran ligados probablemente mediante dos puentes 
hidroxo.  Este dímero puede sufrir reacciones hidrolícas adicionales y formar complejos 
mayores de hidróxidos los cuales formarían entonces más puentes hidroxo. 
 
𝐹𝑒2(𝐻2𝑂)8(𝑂𝐻)2




Una secuencia de reacciones hidrolíticas acompañada probablemente de reacciones de 
deshidratación, conduce a una coordinación progresiva del ion férrico con iones hidróxido. 
Conforme disminuye la carga de las especies, el Fe (III), por la coordinación con los grupos 
hidroxo, hace disminuir la repulsión entre iones y se da una mayor tendencia hacia la 
polimerización.  Así se forman polímeros hidroxocoloidales y precipitados insolubles de 
óxido férrico hidratado.  La estructura polimérica por parte del óxido férrico, se basa en la 
observación de que el momento magnético del óxido de hierro hidratado es menor que el de 
las sales de Fe (III) (Ishak et al., 2018).  Debido a que los complejos catiónicos hidroxo 
férricos prevalecen en soluciones ligeramente ácidas neutras se forman coloides de óxido 
férrico cargados positivamente en este intervalo de pH (3.5 < pH < 7.0). 
 
Considerando la alcalinidad del agua residual y de acuerdo con la literatura 
relacionada, este análisis se enfocará en las otras dos principales condiciones que afectan la 
eficiencia global del proceso de coagulación que son el pH, tipo y dosis de coagulante.  En 
este sentido, cuando el pH de la reacción es mayor que el de la solubilidad mínima del 
coagulante, el proceso genera una gran masa molar de polímeros o especies 
coloidales/precipitadas.  En caso de que el pH sea menor que el de la solubilidad mínima 
del coagulante, se generan polímeros medios o monómeros (Duan y Gregory, 2003).  Con 
respecto al efecto de la dosis de coagulante, determinar la cantidad "correcta" es un 
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prerrequisito para optimizar la eficiencia del proceso.  Por lo tanto, una sobredosis del 
coagulante resulta en un incremento sustancial en la cantidad de lodo generado y una 
disminución en el pH, mientras que una dosis inferior a la adecuada, generalmente, produce 
metales residuales que permanecen en el agua tratada (Sillanpää et al., 2018).  Junto con 
estos dos parámetros operativos, las características químicas y moleculares de los 
contaminantes constituyen una variable fundamental en la aplicación del proceso de 
coagulación.  
 
Por lo tanto, en esta investigación, se evaluaron los coagulantes Al2(SO4)3.18H2O y 
FeCl3.6H2O utilizando la prueba de jarras (ASTM D2035:2008) con el fin de determinar las 
condiciones óptimas de operación, concentración de coagulante y pH.  Los resultados fueron 
evaluados usando como parámetros ecológicos la remoción de colorante, DQO y turbidez. 
1.4.2 Proceso de Electro-coagulación 
 
Se han realizado numerosas investigaciones sobre la aplicación de los procesos de 
electrocoagulación (EC) en el tratamiento de aguas residuales que contienen diversos tipos 
de contaminantes, entre ellos: arsénico (Balasubramanian et al., 2009), cromo (Yang et al., 
2015, GilPavas et al., 2011, Vasudevan et al., 2011), iones de metales pesados (Al-Shannag 
et al., 2015), efluentes de la industria del papel y celulosa (Vepsäläinen et al., 2011), 
colorantes (Daneshvar et al., 2006,  Zhang et al., 2009), aguas residuales de teñido (Khorram 
y Fallah, 2018), aguas residuales textiles (Can et al., 2006, Khandegar y Saroha, 2013, 
Bazrafshan y Mahvi, 2014), aguas residuales de la industria de aceite de oliva (Hanafi et al., 
2010) y lixiviados de vertedero (Ilhan et al., 2010). 
 
La electro-coagulación (EC) es un proceso en el que las partículas contaminantes, que 
se encuentran emulsionadas o disueltas en un medio acuoso, son desestabilizadas mediante 
la aplicación de una corriente eléctrica.  Esta produce el coagulante mediante la utilización 
de, mínimo, de un par de electrodos, conectados a una fuente de poder (Kobya et al., 2014).  
La corriente eléctrica desestabiliza las moléculas contaminantes y se ocasiona la generación 
de los coagulantes, que generalmente son Fe(OH)3, Fe(OH)2 o Al(OH)3, dependiendo del 
material del ánodo empleado.  Terminado el proceso de EC, se generan compuestos más 
estables que flotan o se precipitan, proporcionando su remoción por sedimentación o 
filtración (Al-Shannag et al., 2015).  
 
La tecnología de EC ofrece una alternativa al uso de sales o polímeros metálicos y la 
adición de polielectrolitos para romper emulsiones y suspensiones estables.  Esta tecnología 
elimina metales, sólidos y partículas coloidales, y contaminantes inorgánicos solubles en 
medio acuoso mediante la introducción de especies de hidróxidos metálicos poliméricos 
altamente cargados.  Estas especies neutralizan las cargas electrostáticas sobre los sólidos 
en suspensión y gotas de aceite, para facilitar la aglomeración o coagulación y la separación 
resultante de la fase acuosa.  El tratamiento genera la precipitación de ciertos metales y sales 
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 Los principales factores que afectan el proceso de EC son los siguientes: 
 
- Conductividad: El agua a tratar debe tener una conductividad mínima que permita el 
flujo de corriente.  Cuando es muy baja se puede ajustar con la adición de sales, 
generalmente, NaCl o Na2SO4.  Además, a medida que aumenta la conductividad 
tienden a disminuir los costos operacionales (Khandegar et al., 2013). 
- pH: Un pH elevado favorece el proceso de precipitación pero inhibe la disolución 
química del electrodo debido a la corrosión que se genera por la presencia de •OH, 
el cual es un oxidante fuerte (Yang et al., 2015).  
-  Densidad de corriente: Determina la dosis del coagulante, velocidad de producción 
de burbujas, tamaño y producción de los flocs.  Un incremento en la densidad de 
corriente generalmente aumenta la eficiencia de remoción de los contaminante, hasta 
cierto punto donde la eficiencia del proceso es invariable (Khandegar et al., 2013). 
- Distancia entre los electrodos: Si hay una separación mayor que la óptima, 
disminuye la formación de flocs, debido a que el tiempo de migración de los iones 
entre los electrodos aumenta.  Por el contrario, si la separación es muy pequeña hay 
un movimiento lento de iones, lo que implica más tiempo para la formación de los 
floculos ( Ibídem). 
- Velocidad de agitación:  Cuando hay un aumento en la velocidad de agitación se 
incrementa el contacto entre el coagulante y los contaminantes, por lo cual se mejora 
el porcentaje de remoción, hasta cierto punto donde se comienza a solubilizar los 
flocs formados ( Ibídem).  
- Tiempo de electrolisis: Entre mayor sea el tiempo, mayor será la eficiencia.  Sin 
embargo, esta tenderá a asíntotizarse como resultado de la reestabilización de los 
flocs de los hidróxidos metálicos (Kobya et al., 2016). 
- Concentración inicial de contaminantes: La eficiencia disminuye con un aumento 
en la concentración inicial para una corriente constante y tiempo determinado. Esto 
debido a que la misma cantidad de coagulante es generada y por ende no pueden ser 
producidos más flocs (Daneshvar et al., 2006). 
 
 Las ventajas y desventajas de la tecnología EC se presentan a continuación (Daneshvar 




- El proceso de EC requiere un equipo simple y es fácil de operar, con suficiente 
maniobrabilidad de los problemas encontrados durante la ejecución. 
- Las aguas residuales tratadas mediante EC, generan agua, clara, incolora e inodora. 
- El lodo formado por EC tiende a ser fácilmente fraguable y fácil de eliminar, porque 
está compuesto principalmente por óxidos/hidróxidos metálicos.  Es una tecnología 
de baja producción de lodos. 
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- Los flóculos formados por EC son similares a los flóculos químicos, excepto que el 
flóculo de EC tiende a ser mucho más grande, contiene menos agua ligada, es 
resistente a los ácidos y más estable y, por lo tanto, puede ser separado fácilmente 
por filtración. 
- La EC produce efluentes con menos contenido de sólidos totales disueltos (STD) en 
comparación con tratamientos químicos. Si se reutiliza esta agua, el bajo contenido 
de STD contribuye a una disminución costo de recuperación de la misma. 
- El proceso EC elimina las partículas coloidales más pequeñas, porque el campo 
eléctrico aplicado los pone en movimiento más rápido y facilita la coagulación. 
- El proceso de la EC evita el uso de productos químicos, elimina el problema de 
neutralizar el exceso de productos químicos y la posibilidad de contaminación 
secundaria causada por sustancias químicas agregadas, como en el caso de la 
coagulación química. 
- Las burbujas de gas producidas durante la electrólisis pueden llevar el contaminante 
a la parte superior de la solución, donde el contaminante se puede concentrar, 
recolectar y eliminar más fácilmente. 
- Los procesos electrolíticos en la celda de EC se controlan eléctricamente, sin partes 
móviles; por lo tanto, requiere menos mantenimiento. 
- La tecnología EC puede usarse favorablemente en áreas rurales donde la electricidad 
no está disponible. De hecho, con la ayuda de un panel solar conectado a la unidad 




- Los “electrodos de sacrificio”' se disuelven en las corrientes de aguas residuales 
como resultado de la oxidación y deben reemplazarse regularmente. 
- El uso de la electricidad puede ser costoso en muchos lugares. 
- Se puede formar una película de óxido impermeable en el cátodo que conduce a la 
pérdida de eficiencia de la unidad de EC. 
- Se requiere alta conductividad de las aguas residuales. 
- El hidróxido gelatinoso puede tender a solubilizarse en algunos casos. 
 
En la Figura 1-6 se esquematiza los diferentes fenómenos que ocurren en el proceso 
de EC (Holt et al., 2002). 
 




Figura 1-6: Mecanismo para el proceso de EC.   
Adaptada de Holt et al. (2002) 
 
Los mecanismos para la formación de agentes desestabilizantes se pueden explicar 
mediante las siguientes ecuaciones (Al-Shannag et al., 2015): 
 
Caso 1: Cuando se emplea hierro como ánodo se puede formar Fe(OH)3 o Fe(OH)2.  
  
Mecanismo 1: Formación de Fe(OH)3 
 
  Ánodo 
4𝐹𝑒(𝑠) → 4𝐹𝑒(𝑎𝑞)
+2 + 8𝑒−         (1.10) 
4𝐹𝑒(𝑎𝑞)
+2 + 10𝐻2𝑂(𝑠) + 𝑂2 (𝑆) → 4𝐹𝑒(𝑂𝐻)3(𝑠) + 8𝐻(𝑎𝑞)
+           (1.11) 
 Cátodo 
8𝐻(𝑎𝑞)
+ + 8𝑒− → 4𝐻2(𝑠)      (1.12) 
 Reacción global  
4𝐹𝑒(𝑠) + 10𝐻2𝑂(𝑠) + 𝑂2 (𝑆) → 4𝐹𝑒(𝑂𝐻)3(𝑠) + 4𝐻2(𝑠)   (1.13) 
 




2+ + 2𝑒−                         (1.14) 
𝐹𝑒(𝑎𝑞)
+2 + 2𝑂𝐻(𝑎𝑞)
− → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)2(𝑠)     (1.15) 
 Cátodo  
2𝐻2𝑂(𝑙) + 2𝑒
− → 𝐻2(𝑔) + 2𝑂𝐻(𝑎𝑞)   
−  (1.16) 
 Reacción global 
𝐹𝑒(𝑠) + 2𝐻2𝑂(𝑙) → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)2(𝑠) + 𝐻2(𝑔)       (1.17) 
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Caso 2: Si se usa Aluminio como ánodo se producen sustancias monoméricas como 
Al(OH)2, Al2(OH)2 y otras poliméricas como Al6(OH)15, Al7(OH)17, Al8(OH)20 que 
al precipitarse generan Al(OH)3, sustancia amorfa que tiene área superficial alta, 
con propiedades absorbentes y adsorbentes con algunas sustancias contaminantes 
(Brillas y Martínez-Huitle, 2015, Can et al., 2006). 
 
  Ánodo  
𝐴𝑙 → 𝐴𝑙+3 + 3𝑒−               (1.18) 
𝐴𝑙(𝑎𝑞)
+3 + 3𝐻2𝑂 → 𝐴𝑙(𝑂𝐻)3(𝑠) + 3𝐻2(𝑎𝑐)
+        (1.19) 




− → 3𝐻2 + 3𝑂𝐻






Otras reacciones que se pueden producir en el reactor electroquímico son: reducción 
catódica de impurezas presentes en el agua, migración electroforética de iones en solución, 
electro-flotación de partículas coaguladas, debido a burbujas de H2 generadas en los 
electrodos y reducción de iones metálicos en el cátodo (Can et al., 2006). 
 
Cuando se usan ánodos de hierro en el proceso de EC, Fe2+ se disuelve en el agua 
residual mediante oxidación de Fe en el ánodo, Ec. (1.14). Mientras tanto, el ion hidróxido 
y el gas H2 se generan en el cátodo de acuerdo a la Ec. (1.16). Durante la electrólisis, la 
producción significativa de OH- a partir de la reacción (1.16) genera un incremento en el 
valor del pH, que conduce a la formación de diferentes hidroxocomplejos de hierro en la 
solución. La Figura 1-7 presenta las especies y la zona de predominio (PZD) de la estabilidad 
del hierro (II) y del hierro (III) y sus hidrocomplejos en función del pH (Verma et al., 2012, 
Barrera-Diaz et al. 2003).  Como puede deducirse de la Figura 1-7 (a), el Fe(OH)2 insoluble 
precipita a pH > 5.5 y permanece en equilibrio con Fe2+ hasta pH = 9.5 o con otras especies 
monoméricas tales como Fe(OH)+ en el intervalo  
9.5 < pH < 11.4 y como Fe(OH)3
- en valores de pH de 11.8 hasta 14.0.  La formación de 
Fe(OH)2 insoluble, que favorece la precipitación de coágulos, se expresa en la Ec. (1.11) y 
la reacción global para el proceso EC, de la secuencia de reacciones (1.10) - (1.12), se 
expresa en la Ec. (1.13). 
 
Aunque las especies de hierro (II) pueden generar flóculos, las especies de hierro (III) 
son aquellas que presentan una mayor densidad de carga y favorecen aún más el proceso de 
coagulación-floculación.  Este rendimiento se relaciona con una disminución eficiente en la 
doble capa eléctrica debido a la mayor valencia de carga de los iones metálicos utilizados 
como coagulantes.  Por lo tanto, a mayor valencia de carga que el ion coagulante tiene, 
menor es la dosis requerida para obtener los mismos resultados (Garcia-Segura et al., 2017). 
 
En el caso del hierro (III), esta especie podría electrogenerarse directamente del ánodo 
de sacrificio en función de la tensión aplicada por la transferencia de carga directa, que 
implica la electrodisolución del ánodo.  Además, el Fe (II) podría oxidarse fácilmente a 
Fe(OH)3 insoluble en presencia de O2, que comúnmente se disuelve en agua (Brillas y 
1: Introducción 19 
 
Martínez-Huitle, 2015).  La PZD de hierro (III) mostrada en la Figura 1-7 (b) evidencia que 
el Fe(OH)3 se coagula desde pH > 1.0.  Entonces, esta especie precipitada está en equilibrio 
con diferentes especies monoméricas solubles en función del intervalo de pH (Barrera-Diaz 
et al., 2003).  Por lo tanto, Fe(OH)3 está en equilibrio con Fe
3+ hasta pH = 2.0, Fe(OH)2+ 
desde 2.0 hasta 3.8, Fe (OH)2
+ desde 3.8 hasta 6.2 y Fe(OH)4
- desde 9.6.  Es importante 
indicar que en el diagrama, Fe(OH)3 es la única especie presente en solución en el intervalo 
de pH entre 6.2 y 9.6. Además, los complejos tienen una tendencia significativa a 
polimerizarse como complejos Fe2(OH)2
4+ y Fe2(OH)4
2+ en el intervalo  
3.5 < pH < 7.0 dependiendo de la densidad de corriente aplicada y el tiempo de electrólisis 
(Gürses et al., 2002).  Todas estas especies con diferente carga protectora y la atracción 
electrostática favorece la formación/precipitación del coágulo, en mayor o menor medida, 
dependiendo de las características del contaminante.  Sin embargo, entre todas las especies 
de hierro (III), el Fe(OH)3 se considera el agente coagulante más apropiado y el principal 




Figura 1-7: Diagrama de zona predominante para especies de hierro en solución acuosa en 
función del pH. Especies de hierro: (a) Fe (II), (b) Fe (III).   
Adaptada de Barrera-Diaz et al. (2003) 
 
En los procesos de EC empleando Al, los colorantes solo se eliminan por adsorción y 
coagulación. La desorción de estos compuestos puede producir bajas eficiencias de 
decoloración y pobre remoción de materia orgánica.  Merzouk et al. (2011) propusieron un 
modelo para evaluar la remoción de color, turbidez, DQO y COT de residuos líquidos de 
colorantes, solos y mixtos, asumiendo un equilibrio de adsorción-desorción entre la materia 
orgánica y Al(OH)3.  Este modelo permitió explicar el tratamiento mediante EC de 2 L de 
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un efluente real textil (colorantes dispersos ácido 2-naftoico y 2-naftol), a pH = 7 usando 
una celda electroquímica batch, con dos electrodos de Al de 105 cm2 de área y densidades 
de corriente (j) de 4 y 20 mA/cm2.  Los autores concluyeron que la cantidad de especies de 
Al disueltas en el efluente fue el factor limitante del proceso, independientemente de la j 
aplicada.  Obtuvieron unas remociones del 65% para el color y 70% para DQO y COT, junto 
con la desaparición total de la turbidez. Además, se obtuvo una producción de Al soluble 
entre 250-350 mg/L.  
1.4.3 Procesos Avanzados de Oxidación  
 
Los Procesos Avanzados de Oxidación (PAO’s) se han convertido en una tecnología 
alternativa para la eliminación de contaminantes cuando estos son difíciles de eliminar por 
tratamientos tradicionales (como es el caso de los colorantes de la industria textil).  Los 
PAO´s son tecnologías que producen in situ agentes altamente oxidantes, principalmente los 
radicales hidroxilo (HO●), con potencial de oxidación (E = 2.8 V) mucho más amplio que el 
de otros oxidantes convencionales (v.g., O3 = 2.07 V; H2O2 = 1.78 V; Permanganato = 1.68 
V; ClO2 = 1.57 V y Cl = 1.36 V). Los radicales HO
● oxidan compuestos orgánicos de forma 
no selectiva y con altas velocidades de reacción. Su mecanismo involucra, principalmente, 
la abstracción de hidrógeno o la adición electrofílica a dobles enlaces, originando radicales 
orgánicos libres (R●) que reaccionan al mismo tiempo con moléculas de O2 generando un 
peroxiradical.  Esto inicia una serie de reacciones de degradación oxidativa que pueden 
conducir a la mineralización de los contaminantes (transformación de la materia orgánica a 
CO2, agua y ácidos minerales como H2SO4, HCl y HNO3) (Ameta y Ameta, 2018, Miklos 
et al., 2018, Asghar et al., 2015, Parsons, 2004, Oppenländer, 2003).  Entre los PAO´s se 
encuentran los procesos de: Ozonización (Pazdzior et al., 2017, Neamtu et al., 2004), Fenton 
y foto-Fenton (Amor, et al., 2015, GilPavas  et al., 2012, Lucas y Peres, 2006), Oxidación 
electroquímica (Moreira et al., 2017, Brillas y Martinez-Huitle, 2015), Fotocatálisis 
heterogénea (Herrmann, 2010), Radiación ultravioleta (Kheyrandish et al., 2018), H2O2 
(Holkar et al., 2016), UV/H2O2 (Ebrahimi et al., 2018), UV/O3 (Chávez et al., 2016), entre 
otros.  Es de anotar que, en algunos casos, las características del efluente final tratado 
mediante estas tecnologías permiten su reutilización y reciclaje dentro del proceso 
productivo. De esta manera es posible solucionar el problema de vertimiento de forma 
económica y ambientalmente viable (Rodríguez et al., 2002).  A continuación, se describen 
los PAO´s que se van a evaluar en esta tesis doctoral. 
 
 Proceso Fenton 
 
El proceso Fenton consiste en una oxidación catalítica homogénea mediante el uso de 
iones de hierro y radicales HO●.  Es un proceso simple, de costo moderado y que no requiere 
de equipos especializados. La solución que se va a someter a este proceso de tratamiento 
debe tener un pH ácido, contener materia orgánica e iones de hierro, con el fin de adicionar 
luego el H2O2 y generar las siguientes reacciones (Santiago et al., 2018, Rahim Pouran et 
al., 2015): 
 
𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒
+3 + 𝐻𝑂− + 𝐻𝑂• (1.22) 
𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒 − 𝑂𝑂𝐻
2+ + 𝐻+ (1.23) 
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La reacción la desencadena el Fe2+, descomponiendo el H2O2 en radicales altamente 
oxidantes, capaces de atacar  sustratos orgánicos (RH), así (Lucas y Peres, 2006): 
 
𝑅𝐻 + 𝐻𝑂• → 𝑅• + 𝐻2𝑂 (1.24) 
𝑅• + 𝐹𝑒3+ → 𝑅+ + 𝐹𝑒2+ (1.25) 
𝑅+ + 𝐻2𝑂 → 𝑅𝑂𝐻 + 𝐻
+ (1.26) 
 
La necesidad de controlar estrictamente el pH es uno de los mayores inconvenientes 
del proceso Fenton tradicional.  En la gran mayoría de casos se ha determinado que el pH 
idóneo es 3 (Clarizia, et al., 2017, Rahim Pouran et al., 2015).  Las concentraciones de Fe2+, 
H2O2 y el pH son factores determinantes en el proceso, por lo que se precisa hallar la 
combinación óptima de los tres con el fin de garantizar un alto rendimiento. Concentraciones 
de Fe2+ mayores a 2.7 mM son perjudiciales para el desempeño del proceso, al igual que un 
pH alto, mientras que concentraciones altas de H2O2 mejoran los resultados a causa de una 
mayor tasa de formación de radicales.  Sin embargo, un exceso de H2O2 va en detrimento 
de la eficiencia del proceso (Blanco et al., 2014).  En el proceso Fenton, las reacciones (1.22) 
y (1.23), involucran este reactivo límite, de esta manera si el H2O2 se termina la reacción se 
interrumpe.   
 
 Proceso foto-Fenton 
 
La velocidad de transformación de los compuestos orgánicos aplicando el proceso 
Fenton se puede acelerar mediante la utilización de la radiación UV o luz visible.  La 
radiación con longitudes de onda entre 320 y 480 nm permite mejorar considerablemente el 
porcentaje de mineralización (Minella et al., 2014).  La combinación entre la luz visible o 
UV con el reactivo de Fenton se define como proceso foto-Fenton (FF). En este proceso, los 
complejos de Fe3+ sufren una transferencia de carga ligando-metal, ocasionando su 
disociación en Fe2+ y HO●.  El hierro reducido reacciona nuevamente con el H2O2, 
generando más radicales HO●, adquiriendo así ventajas como el incremento de la eficiencia 
del proceso y la ausencia de lodos durante el mismo (Lucas y Peres, 2006, Carra et al., 
2014).   
 
La radiación UV o luz visible permiten que el hierro se regenere continuamente, 
pasando a Fe+2 (Clarizia, et al., 2017, Rahim Pouran et al.,  2015): 
 
 
2 2Fe OH hv Fe HO
         
(1.27) 
 
La radiación UVA de λmax= 360 nm también puede inducir la fotodegradación de 
algunos subproductos de oxidación y/o de sus complejos de Fe(III).  Este es el caso de la 
fotodescarboxilación de especies de Fe(III)-carboxilato mediante la reacción (1.28), 
complejos como los de Fe(III)-oxalato, promueven la regeneración de Fe2+ (Flox et al., 
2007). 
 
𝐹𝑒(𝑂𝑂𝐶𝑅)2+ + ℎ𝑣 → 𝐹𝑒2+ + 𝐶𝑂2  + 𝑅
• (1.28) 
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Por otro lado, cuando se utiliza radiación UV o luz, se suscita la fotólisis directa de 
soluciones ácidas que contienen H2O2 para originar el radical HO
● mediante su ruptura 
homolítica: 
 
𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 2𝐻𝑂
•                                             (1.29) 
Los complejos de Fe3+ que suelen formarse en solución ácida son Fe(OH)2+ y 
Fe2(OH)2
4+, que absorben radiación UV y visible.  Estos complejos sufren una fotoreducción 
y generan los radicales HO● y Fe2+.  La especie más significativa es el complejo Fe(OH)2+ 
debido a la combinación entre su alto coeficiente de absorción y su alta concentración con 
respecto a otras especies de Fe3+.  La generación del complejo [Fe(H2O)]
2+ a un pH  ˂ 2.5, 
ocasiona que esta especie reaccione paulatinamente con el H2O2, originando una menor 
cantidad de radicales HO●, reduciendo la eficiencia del proceso.  Por otro lado, a valores de 




5+, que favorecen la precipitación del hierro, ocasionando la reducción de 
la eficiencia del proceso (Rahim Pouran et al., 2015).        
 
 Procesos de electro-oxidación 
 
Hoy en día, la evaluación del potencial de las tecnologías electroquímicas con 
aplicación ambiental se ha investigado como herramientas novedosas para la preservación 
y conservación de los recursos hídricos y del ambiente.  El proceso de electro-oxidación 
(Oxidación electroquímica) pertenece a las tecnologías de tratamiento de aguas residuales 
denominadas Procesos Avanzados de Oxidación (PAO´s), debido a que ellas también 
involucran la producción de radicales hidroxilo (●OH).  La generación de radicales ●OH 
puede regularse de un modo más controlado, efectivo y eficiente mediante el uso de estos 
métodos. Su desempeño depende del tipo de electrodos y condiciones operación (Brillas y 
Martinez-Huitle, 2015), oxidando la materia orgánica hasta CO2, posiblemente, sin requerir 
del consumo de reactivos químicos y evitando la producción de lodos (Garcia-Segura y 
Brillas, 2011; Oturan et al., 2008; Panizza et al., 2007).  En los procesos de electro-
oxidación, el efluente a tratar se hace circular por una celda electroquímica heterogénea, 
entrando en contacto con un ánodo y un cátodo en los que se generan las reacciones de 
oxidación-reducción.  En la celda electroquímica se aplica una diferencia de potencial entre 
los electrodos generando especies altamente oxidantes como los radicales ●OH o 
produciendo oxidantes electrogenerados, como especies activas de cloro (Cl2, HClO y/o 
OCl-) o peroxodisulfato (S2O8
2-), los cuales se encargan de oxidar la materia orgánica 
produciendo su mineralización (Oturan et al., 2008).  En el proceso de electro-oxidación en 
medio acuoso, es posible diferenciar dos mecanismos fundamentales, la oxidación directa y 
la oxidación indirecta, que dependen de: el potencial aplicado, el tipo de ánodo y el 
electrolito soporte utilizado: (Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Raghu y Basha, 2007; Mohan 
et al., 2007). 
 
En la electrólisis directa, la eficiencia del proceso depende de la actividad del 
electrodo, de la densidad de corriente y de la velocidad de difusión de los contaminantes.  
Las reacciones tienen lugar en la superficie del electrodo.  Por lo tanto, para que el proceso 
sea lo más eficiente posible, debe asegurarse un buen transporte de los contaminantes hacia 
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el electrodo.  El proceso tiene lugar en dos etapas: la primera es la difusión del contaminante 
al electrodo, y la segunda es la reacción de oxidación.  En este caso el contaminante es 
oxidado directamente en la superficie del ánodo mediante la generación de oxígeno activo 
fisisorbido en la superficie del ánodo (●OH adsorbidos en la superficie del ánodo) u oxígeno 
activo quimisorbido en la superficie del ánodo (oxígeno en la red del óxido de metal del 
ánodo MOx+1).  En ausencia de sustancias orgánicas oxidables, el "oxígeno activo" se genera 
como se muestran en las Ecs. (1.30) y (1.31) (Nidheesh et al., 2018; Brillas y Martinez-
Huitle, 2015):  
 
MOX(
•OH)  →  MOX +  
1
2
 O2 +  H
+ + e−               (1.30) 




            (1.31) 
En presencia de compuestos orgánicos oxidables, la adsorción física produce 
esencialmente la combustión completa de compuestos orgánicos y por la adsorción química 
se generan productos de oxidación selectiva, como se muestra en las Ecs. (1.32) y (1.33) 








 𝑅𝑂𝑂 +  𝐻+ + 𝑒− + 𝑀𝑂𝑋 
(1.32) 
𝑅 +  𝑀𝑂𝑋+1 → 𝑅𝑂 +  𝑀𝑂𝑋 (1.33) 
 
La vía de oxidación fisisorbida es la forma preferible para tratamiento de aguas 
residuales.  El efecto de M(●OH) produce la hidroxilación (Ec. (1.34)) o la deshidrogenación 
(Ec. (1.35)) de los compuestos orgánicos R o RH, respectivamente (Nidheesh et al., 2018; 
Panizza y Cerisola, 2009).  
 
𝑅 + 𝑀(•𝑂𝐻)  → 𝑅•𝑂𝐻 +  𝑀 (1.34) 
𝑅𝐻 + 𝑀(•𝑂𝐻)  → 𝑅• +  𝐻2𝑂 + 𝑀        (1.35) 
 
Mediante la Ec. (1.36), el O2 puede reaccionar con el radical orgánico R
● generado en 
la Ec. (1.35), produciendo el radical peroxilo ROO●, que es muy activo para retirar un átomo 
de hidrógeno de otro contaminante R′H, Ec. (1.37) produciendo los hidroperóxidos ROOH, 
que son inestables y se rompen paulatinamente para producir otros compuestos intermediarios 
(Nidheesh et al., 2018; Comninellis, 1994). 
 
𝑅• +  𝑂2 → 𝑅𝑂𝑂
• (1.36) 
𝑅𝑂𝑂• +  𝑅ˊ𝐻 → 𝑅𝑂𝑂𝐻 + 𝑅ˊ (1.37) 
 
Dependiendo de las características del ánodo, estas reacciones secuenciales podrían 
continuar hasta la formación de CO2, agua y ácidos minerales, como se muestra en la Ec. 
(1.38) (Ibídem).  
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𝑅 + 𝑀(•𝑂𝐻)  → 𝑀 + 𝑚𝐶𝑂2 + 𝑛𝐻2𝑂 + 𝐻
+ + 𝑒−          (1.38) 
 
Es importante anotar, que las características de algunos electrodos, como el elevado 
sobrepotencial de O2, son muy convenientes para la generación electroquímica de otro tipo 
de oxidantes menos poderosos que los ●OH (Comninellis y De Battisti, 1996), como son el 
O3 (Ec. (1.39)) y el H2O2 (Ec. (1.40)). Igualmente, es posible que se origine la recombinación 
de los ●OH, ocasionada mediante la Ec. (1.41) (Sirés y Brillas, 2012; Panizza y Cerisola, 
2005). 
 
3𝐻2𝑂 → 𝑂3 + 6𝐻
+ + 6𝑒−             (1.39) 
2𝐻2𝑂 → 𝐻2𝑂2 + 2𝐻
+ + 2𝑒−             (1.40) 
2(•𝑂𝐻)  → 𝐻2𝑂2             (1.41) 
 
En la electrólisis indirecta, la velocidad de difusión de los oxidantes generados, el pH 
y la temperatura, definen la velocidad de oxidación.  Las reacciones tienen lugar en el seno 
del electrolito.  La transferencia de electrones se realiza mediante un compuesto mediador 
(v.g., Cl2, Br2, Mn
3+, Sn2+, etc.) que luego reacciona con el contaminante. Al contrario que 
en la electrólisis directa, no es necesario garantizar el transporte de contaminantes hasta el 
electrodo ya que el mecanismo de oxidación es diferente.  Por el otro lado, en la electro-
oxidación indirecta, las sales de cloruro de sodio o potasio son adicionadas a las aguas 
residuales para incrementar la conductividad y la generación de iones hipoclorito.  Las 
reacciones de oxidación anódica de iones cloruro para formar cloro se da como (Garcia-
Segura et al., 2019; Martínez-Huitle y Panizza, 2018; Mohan et al., 2007): 
 
2𝐶𝑙− →  𝐶𝑙2 +  2𝑒
−           (1.42) 
 
El cloro liberado forma ácido hipocloroso: 
 
𝐶𝑙2 + 𝐻2𝑂 → 𝐻
+ + 𝐶𝑙− + 𝐻𝑂𝐶𝑙        (1.43) 
 
Para generar luego el ion hipoclorito: 
 
𝐻𝑂𝐶𝑙 →  𝐻+ +  𝑂𝐶𝑙−           (1.44) 
 
Los iones hipoclorito generados actúan como agente oxidante principal en la 
degradación de contaminantes.  Por ejemplo, cuando se utiliza NaCl como electrolito de 
soporte el ion Cl- reacciona con MOx(
●OH) para formar radicales MOx(
●OCl) adsorbidos, 
de acuerdo a la Ec. (1.45). 
 
MOX(
•OH) + 𝐶𝑙− →  MOX(
•𝐶𝑙) + H+ + 2e−             (1.45) 
 
Es de anotar que tanto las reacciones de oxidación directas e indirectas son 
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 Electrodos generalmente usados en los procesos de electro-oxidación 
 
Los estudios realizados durante los últimos 20 años han puesto de relieve la fuerte 
influencia de la naturaleza del material del ánodo tanto en la selectividad como en la 
eficiencia del proceso de EO.  Los electrodos empleados en los procesos electroquímicos se 
clasifican en dos tipos, “no activos” y “activos” (Panizza y Cerisola, 2005).  Con los 
electrodos “no activos” la oxidación es preferiblemente completa, el O2 “activo” adsorbido 
subsiste especialmente como radical ●OH fisisorbido en vez de ingresar en la red cristalina 
del óxido; esto ocurre cuando la superficie del electrodo tiene un elevado número de sitios 
activos para la adsorción de los radicales y escasos espacios libres para disponer O2 en la 
red cristalina. Ejemplos de electrodos que se comportan de esta manera son los electrodos 
de Diamante Dopado con Boro (DDB), SnO2 y el PbO2.  Para el caso de los electrodos 
activos, en el que los productos predominantes son distintos a CO2 y H2O, la concentración 
de los radicales ●OH en la superficie es casi nula y hay muchos espacios disponibles en la 
red cristalina para ubicar el “oxígeno activo”.  A continuación, se describen algunos de los 
electrodos frecuentemente empleados en los tratamientos electroquímicos (Brillas y 
Martinez-Huitle; 2015). 
 
Los electrodos denominados Ánodos Dimensionalmente Estables (DSA) que 
originalmente fueron empleados en la industria del cloro, han extendido su aplicación para 
el tratamiento de contaminantes.  Actualmente, se han evaluado una gran diversidad de 
materiales en la fabricación de electrodos DSA, tales como el Pt, Pd, Au, Ru, Ir, Sn, etc., 
soportados sobre diferentes sustratos. Estos materiales se distinguen por su alta eficiencia 
en la degradación y trasformación de compuestos orgánicos, o bien por la degradación de 
compuestos altamente tóxicos debido a su estabilidad, altos valores de sobre-potencial para 
la evolución de O2 y bajas resistencias, con el atributo de ser usados en un intervalo amplio 
de valores de pH (Krstić y Pešovski, 2019). Para los electrodos DSA se utiliza 
frecuentemente una capa anódica de óxidos de SnO2 y el PbO2.  El SnO2 es empleado debido 
a su prelación por la electro-oxidación, debido a que el estaño se encuentra en su estado de 
oxidación más alto (11) y en su red cristalina no permite ubicar más oxígeno. Por lo demás, 
su alta conductividad ocasiona una oxidación eficiente.  Su inconveniente es su vida útil 
limitada.  La situación del PbO2 es muy similar a la del SnO2, con el inconveniente de que 
el Pb que se desprenda del electrodo incrementaría la toxicidad del sistema, además de que 
no resiste densidades de corriente muy altas. Sin embargo, los ánodos DSA tienen valores 
de eficiencia y oxidación intermedios siendo usados en procesos muy específicos.  Estos 
ánodos tienen un potencial de oxidación limitado para degradar colorantes, debido a que 
tienen una baja capacidad para generar M(●OH), por lo que llegan a tener una alta 
selectividad en la degradación (Soni et al., 2017).  No obstante, algunos autores han 
reportado que los ánodos DSA con metales combinados (Tavares et al., 2012), con dióxidos 
de rutenio, de iridio, (por ejemploTi/Ru0,34Ti0,66O2) son materiales muy estables en el sentido 
de que tienen un tiempo de vida útil prolongado, y pueden llegar a ser altamente eficientes 
para la degradación de colorantes específicos. Otros electrodos generalmente usados son los 
ánodos de platino puro y de platino soportados en Ti (Mijin et al., 2012; Tavares et al., 
2012), que han probado ser efectivos en la degradación de colorantes. Sin embargo, el ánodo 
de platino es principalmente efectivo para la decoloración y no tanto para la mineralización, 
debido a que acumula pocas cantidades de Pt(●OH) en la superficie; este mismo argumento 
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sugiere que no son efectivos en la degradación de otros contaminantes orgánicos. La poca 
eficiencia de estos ánodos puede ser incrementada mediante la adición de un electrolito 
como NaCl, que contribuye a la formación de especies activas de Cloro.  Sin embargo, los 
ánodos de PbO2, los DSA y los DDB logran mayor degradación que los de Pt.  Por otro lado, 
los electrodos fabricados con materiales carbonáceos han sido utilizados debido que son 
materiales generalmente inertes, de poca resistividad y de bajo costo, ejemplos de estos son, 
el grafito y grafito modificado y fibra de carbono activada (Kariyajjanavar et al., 2011).  
Estos electrodos son más efectivos en la oxidación indirecta con cloruros activos, por lo que 
son altamente dependientes de la concentración de electrolitos como NaCl. Sino existe tal 
electrolito se trata de electrodos poco efectivos en la mineralización de compuestos 
orgánicos. No obstante, se ha demostrado que éstos electrodos pueden trabajar oxidando 
directamente el contaminante y, en algunos casos, por oxidación mediada por M(●OH) 
fisisorbido.  Recientemente, se están evaluando los electrodos DDB debido a que tienen 
propiedades muy prometedoras.  Ostentan la ventana de potencial electroquímico más 
amplia que se conozca y una estabilidad aniónica muy alta (son muy resistentes a la 
corrosión) (Hamza et al., 2009; Sirés et al., 2008). Por otro lado, se ha visto que el diamante, 
al tener poca habilidad de adsorción, permite que haya más radicales ●OH en la solución, 
favoreciendo la electrocombustión (Rodrigo et al., 2010) e incrementando su sobrepotencial 
de oxígeno.  Por lo anterior, la eficiencia de corriente es mayor debido a que se forman 
menos intermediarios que con otros electrodos que también producen radicales ●OH.  
 
Los electrodos DDB se han definido como ánodos no activos, debido a que no 
proporcionan sitios catalíticamente activos para la adsorción de reactivos y/o productos en 
medios acuosos (Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Comninellis y Chen, 2010; Panizza y 
Cerisola, 2009; Chen, 2004).  El radical fisiadsorbido DDB(●OH), formado a partir de la 
reacción (1.46), es considerado como la especie responsable de la combustión 
electroquímica de contaminantes orgánicos (Comninellis y Chen, 2010), aunque reacciones 
más lentas con otras especies reactivas de oxígeno (ROS) como el H2O2 y O3, y oxidantes 
generados como especies de cloro activo, peroxodisulfato, peroxodicarbonato o 
peroxodifosfato, también son factibles que se produzcan (Brillas y Martínez-Huitle, 2011; 
Comninellis y Chen, 2010). 
 
𝐷𝐷𝐵 + 𝐻2O →  DDB(
•OH) +   H+ + e−   (1.46) 
 
Varios grupos de investigación han demostrado que los electrodos DDB permiten la 
mineralización total, cerca del 100%, para una gran cantidad de compuestos orgánicos 
(Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Tsantaki et al., 2012; Panizza y Cerisola, 2009).  Muchos 
trabajos también se han centrado en el tratamiento de diferentes colorantes y la selección de 
condiciones experimentales para mejorar el rendimiento del proceso empleando este tipo de 
electrodos (Cotillas et al, 2018; Moreira et al., 2017; Jalife-Jacobo et al., 2016; Brillas y 
Martinez-Huitle, 2015; Petrucci et al., 2015).  Este material sintético depositado en varios 
soportes como Nb, Ti y Si, se han aplicado ampliamente en el tratamiento de aguas 
contaminadas con colorantes.  Es notable que en los últimos años los electrodos DDB han 
sido los ánodos más utilizados en diferentes Procesos Electroquímicos para eliminar 
colorantes de efluentes sintéticos e industriales, como lo refleja un gran número de 
publicaciones en revistas científicas internacionales (Cotillas et al, 2018; Jalife-Jacobo et 
al., 2016; Sales et al., 2016; Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Petrucci et al., 2015; Aquino 
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et al., 2011; Zhou et al., 2011; Flox et al., 2006).  La amplia aplicación de los electrodos 
DDB es debido a su estabilidad química y física, alto poder oxidante y bajas propiedades de 
adsorción, alta reactividad hacia compuestos orgánicos, como los colorantes contenidos en 
los efluentes textiles.  Consecuente con lo anteriormente mencionado, se considera 
preferible utilizar los electrodos de DDB gracias a su mayor capacidad para mineralizar 
completamente las soluciones de colorantes con un consumo de energía aceptable. Al mismo 
tiempo, un conjunto de experimentos ha demostrado que las características de la capa 
conductora, el contenido de boro (Alcocer et al., 2018; Soni et al., 2017; Brillas y Martinez-
Huitle, 2015; Hamza et al., 2009; Sirés et al., 2008) y el espesor de la capa DDB, así como 
las propiedades del sustrato como la resistividad y la rugosidad de la superficie, tienen una 
influencia importante en los resultados de los procesos de EO (Martinez-Huitle, 2015).  A 
la inversa de la escala de laboratorio, la viabilidad de la EO con electrodos de diamante para 
aplicaciones industriales aún no está bien establecida y se requieren más esfuerzos de 
investigación para aclarar varios aspectos fundamentales, relacionados con la producción de 
oxidantes deseados o no deseados, la vida útil de los electrodos DDB a gran escala, un 
estudio económico del proceso para aguas residuales reales entre otros.  Por las razones 
previamente descriptas, se seleccionó el electrodo DDB para esta investigación. 
 
La eficiencia de producción de H2O2, reacción (1.40), depende de algunos factores de 
operación (solubilidad de O2, características y naturaleza del contaminante, temperatura y 
pH) y propiedades del cátodo. El H2O2 puede ser destruido por la descomposición química 
parásita, reducción catódica, u oxidación anódica, lo que resulta en una velocidad de 
acumulación más lenta en el seno del fluido.  Por lo tanto, bajo las condiciones óptimas (pH 
ácido, temperatura ambiente, etc.) y un cátodo apropiado, se pueden generar concentraciones 
idóneas de H2O2 (Sirés et al., 2014). 
 
Además, las soluciones sintéticas con colorantes o efluentes de la industria textil 
pueden descontaminarse por completo mediante métodos indirectos de electro-oxidación 
que implican la reacción homogénea de contaminantes orgánicos con oxidantes fuertes 
generados durante la electrólisis. Se utilizan principalmente dos enfoques: (i) la 
electrooxidación con cloro activo, la llamada "oxidación indirecta" (Brillas y Martinez-
Huitle, 2015; Zhou et al., 2011) o "oxidación mediada por Cl-" (Mohan et al., 2007), donde 
la oxidación anódica del Cl- presente en el efluente produce especies de cloro activo (Cl2, 
HClO y / o OCl-) y ClO2
-, ClO2, ClO3
- y ClO4
- que pueden oxidar contaminantes orgánicos 
y (ii) mediante el proceso de electro-Fenton (EF) en el que los compuestos orgánicos pueden 
destruirse con ●OH formado a partir de la reacción Fenton entre el Fe2+ (adicionado) y H2O2 
electrogenerado a partir de la reducción de O2 en un cátodo adecuado (Moreira et al., 2017; 
Sirés et al., 2014). 
 
 Procesos Secuenciales 
  
Con el objetivo de eliminar los contaminantes residuales recalcitrantes, incrementar la 
eficiencia del proceso, disminuyendo los costos de operación al proporcionar poca o ninguna 
generación de residuos recalcitrantes secundarios y producir aguas tratadas con suficiente 
calidad para descargarlas en los cuerpos de aguas receptoras e incluso con las características 
apropiadas para su recirculación en el proceso productivo, se evaluarán los tratamientos 
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secuenciales acoplados. Estos se han concebido como alternativas prometedoras para 
eliminar de manera eficiente colorante, materia orgánica, sólidos en suspensión, turbidez y 
a la vez incrementar la biodegradabilidad de las aguas residuales.  Algunos autores han 
informado sobre procesos secuenciales para el tratamiento de aguas residuales industriales 
(Ibarra-Taquez et al., 2017; Li et al., 2016; Amor et al., 2015; Senn et al., 2014; Khouni et 
al., 2011; Perdigón-Melón et al., 2010; Kwang-Ho et al., 2007).  Procesos como los de 
coagulación o electrocoagulación acoplados a los PAO´s mejoran sinérgicamente la 
eficiencia global de los procesos de tratamiento: v.g., requieren de menores cantidades de 
reactivos, por ejemplo Fe2+ o H2O2, y/o menores tiempos de operación, lo que disminuye 
considerablemente los costos de operación.  En este contexto, como solución a la 
problemática planteada, la aplicación de procesos físico-químicos de pretratamiento, como 
la coagulación/floculación y la electrocoagulación, se pueden considerar para la remoción 
de materiales coloidales y sólidos en las aguas residuales textiles.  Posteriormente, el 
efluente de estas etapas se acoplaría a un proceso de oxidación, del tipo Fenton o foto-
Fenton, o a un proceso de electro-oxidación.  
1.5 Algunos antecedentes sobre el tratamiento de aguas 
residuales de la industria textil 
 
Los colorantes usados en la industria textil se caracterizan por conservar su color y su 
estructura química bajo condiciones oxidantes y reductoras.  En la Tabla 1-2 se resumen las 
condiciones de operación y los principales resultados de algunos estudios de I + D, 
realizados en el mundo entre 2000 y 2018, para la eliminación de colorantes y materia 
orgánica, empleando los procesos de CQ, EC y PAO´s.  
 
Infortunadamente, la mayoría de estos estudios se realizaron utilizando un análisis de 
un factor al tiempo.  Dicha metodología no tiene en cuenta los efectos sinérgicos que se 
pueden dar entre las variables operacionales.  De hecho, los procesos de oxidación F y FF 
pueden verse afectados por varios parámetros (pH, [H2O2], [Fe
2+], radiación UV, y la 
concentración de materia orgánica inicial) y sus efectos combinados, debido a las complejas 
interacciones entre ellos.  Además, las condiciones de operación son específicas para cada 
caso y requieren ser optimizadas rigurosamente, con el objetivo de optimizar también los 
costos de operación.   
 
De acuerdo a la revisión bibliográfica y a la experiencia de los grupos de investigación 
PRISMA y GIPAB, se puede concluir que los PAO´s representan una alternativa atractiva 
para la eliminación de los compuestos tóxicos y no biodegradables de aguas residuales de la 
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magnesium. pH: 13, 
dosis de coagulante:  8 








92-97% de color  




textil real.  
 
Coagulante: Extracto de 
Okra (A. Esculentus) y 
FeCl3. pH optimo entre 
5 y 6, 320 mg/L FeCl3. 
pH 6 para el coagulante 
con Okra y 88 mg/L 




DQO Absorbancia  
 
49.95% de la DQO con 
FeCl3 y 85.6% con el 
extracto de Okra 
Freitas et al., 
2015 
 
Dos tipos de 
aguas residuales: 
- Lavado de jeans 
y 
- Teñido de telas. 
Condiciones 
iniciales de color, 













DQO (%RDQO) y 
turbidez (%RT) 
 
Las condiciones óptimas: - 
Lavado de jeans: FeCl3= 
160 mg/L, cactus 2.6 mg/L y 
pH 5.0. %RDQO= 60, 
%RT= 99. 
 
- Teñido de telas: FeCl3 = 
640 mg/L, cactus = 160 
mg/L y pH = 6. %RDQO= 
87, %RT= 94. 
Ferreira de 




Revisión sobre la 
remoción de color 
de aguas 
residuales textiles 




cloruro de polialuminio 
(PACl), cloruro de 
polialuminio férrico 
(PAFCI), sulfato de 
poliestireno (PFS) y 





DQO (%RDQO) y 
turbidez (%RT) 
 
De acuerdo a la revisión, los 
coagulantes como PACl, 
PAFCI, PFS y PFCI son 
efectivos para decoloración 
de aguas residuales textiles. 
Además, el uso de 
coagulantes naturales para el 
tratamiento de aguas 
residuales textiles también 
se ha enfatizado y alentado 
como la alternativa viable 
debido a su naturaleza. 








residual de la industria 
del acero rica en FeCl3, 
concentración colorante 






Color (%RC) DQO 
y (%RDQO) 
 
Las condiciones óptimas: 
pH = 4.25, dosis coagulante 
= 150 mg/L, %RC = 99% y 
%RDQO = 94%. 
Anouzla et al., 
2009 










BB. Variables j, pH y 
tiempo (t).  Electrodos 
de hierro 
%RC, %RT y 
%RDQO 
A las condiciones óptimas: 
j=8 mA/cm2, pH=7 y t=10 
min, se obtuvo:  
%RC=86, %RT= 82 y 
%RDQO= 59. 




de teñido.  Mezcla 




122, rojo 4BL y 
los dispersos rojo 
B3, amarillo WR 
y azul marino. 
DQO= 1125, T 
(NTU)=37, 
pH=8.5 y Color 





operación: pH inicial (4-
9), densidad de corriente 
(j) (15-35 mA/cm2), 
tiempo de EC (20-60 







Color (%RC) DQO 
(%RDQO), 
consumo de 
electrodos y tiempo 
de EC. 
 
A las condiciones óptimas 
de operación, pH inicial = 
5.5, j=15 mA/cm2 y tiempo 
de EC = 23 min, %RC= 98, 
%RDQO=40, consumo de 
electrodos = 1.3 kg/m3 y 
consumo de energía 7.64 
kWh/m3.  El %RDQO fue 
relativamente bajo debido a 
la presencia de oxalato de 
sodio, alcohol polivinílico y 






ácido 336).  
Concentración 
color entre 100-
1400 ppm.  
 
EC fotovoltaica en 
continuo. Caudal = 15 
L/h, pH=6.9, j = 30 
mA/cm2. Tiempo de 
residencia 60 min. 
Electrodos de aluminio. 
 




%RC entre 90 y 95, 
%RT= 88 y 99. 
Khemila et al., 
2018 
Agua residual 
textil.  Mezcla de 
colorantes: 
Índigo, azufrados 








Variables voltaje (V), 
pH y flujo (L/min).  
Proceso continuo, 
electrodos de hierro 




A las condiciones óptimas: 
pH = 7.2, flujo 1.1 L/min y 
66 V se obtuvo: %RC=89.2, 
%RDQO= 76.1% y 
%Rσ=29.76% y  






preparada con los 
siguientes 
colorantes: Negro 
reactivo 5 (RB5), 
rojo congo (CR) y 





pH, tiempo de reacción, 
densidad de corriente 
(j), voltaje y la distancia 
entre electrodos Fe-Al. 
 
Color (%RC) y 
DQO (%RDQO) 
 
A las condiciones óptimas 
de operación, pH = 8, j= 20 
A/m2, distancia entre 
electrodos 3 cm y tiempo 
7de EC = 80 min, %RC= 




Agua residual de 







SST= 230 ppm 
 
Se evaluaron electrodos 
de Fe y Al.  El efecto de 
j, caudal (Q) y tiempo 
de electrólisis (t). el pH 
se ajustó a 5.5 
 
%RDQO, %RCOT 
y %RT.  Además, 
determinaron los 
costos de operación 
(C.O) 
 
Con j=6.5 mA/cm2, t= 350 
min y Q entre 0.20–0.01 
L/min, la eficiencia fue: 
%RDQO (58–85% para Fe, 
55–77% para Al), %RCOT 
(51–76% para Fe y 46 –72% 
para Al) y %RT (70–95% 
para Fe y 72–95% para Al). 
Los C.O 1.562 USD/m3 para 
Fe y 1.851 USD/m3 para Al. 
Kobya et al., 
2016. 

































































ácido 1 (AB1), 
concentración 50 
ppm.  
ZVI-Fenton. pH inicial, 
concentraciones de 
oxidantes (O2 y H2O2), 





A las condiciones óptimas: 
H2O2=2 mM, pHi = 3, 
ZVI = 0.20 g/ L, [AB1]i= 50 
mg/L, [Na2SO4]i = 5.0 mM, 
obtuvieron %DC ˃ 96. 













Fenton y Fenton-like. 
[H2O2], [Fe2+], pH y 







Color (%DC) y 
toxicidad 
 
Bajo las condiciones 
óptimas para %DC= 100. 
- Fenton 
pH= 4, [Fe]= 0.33 mM  
[H2O2]= 4.5 mM,  
16 min, 25% de mortalidad. 
- Fenton-like 
pH= 3.8, [Fe]= 0.25 mM  
[H2O2]= 0.54 mM,  
9 min.  5% de mortalidad. 
El proceso Fenton-like es 
superior al proceso Fenton 












Navy HELX®.  
pH=11, DQO 
entre 1768 y 520 
ppm.  COT entre 





Ti/SnO2-Sb-Pt ánodo y 










En todos los casos, se 
obtuvo una disminución en 
COT y DQO, y un %DC = 
100. Los datos de AOS y 
COS demostraron la 
presencia de compuestos 
intermedios. Los resultados 
sugieren la posibilidad de 
reutilización del agua tratada 
en el proceso de teñido. 








textiles.   
DQO= 65, 
COD=26, pH=7.9 
y Color (Pt-Co) 





Aplicación de varios 
PAO´s químicos y 
electroquímicos 
(PAOE´s)  
H2O2, UVC, (H2O2/ 







Se evaluó la 
influencia de la 
[H2O2] en el 
proceso H2O2/UVC 
y la influencia de j 








La eficiencia de 
decoloración de los diversos 
procesos hasta 25-30 
minutos de reacción fue la 
siguiente: AO>AO-
H2O2/UVC≈H2O2/UVC>AO
-H2O2. Para tiempos de 
tratamiento superiores a 30 
min, los procesos  
AO-H2O2/UVC y 
H2O2/UVC proporcionaron 
una mayor decoloración que 
el proceso AO. Se 
encontraron remociones de 
color completas, 
contrastando con una 
mineralización máxima del 
39%, lo que indica la 
presencia de compuestos 





Silva et al. 
2018. 































































textiles.  pH ≈ 7.8, 
DQO=2155 mg/L, 
DBO5=500 mg/L, 




PAO´s con Al zero 












La eficiencia de los PAO´s 




La eficiencia máxima de 
eliminación de DQO, color 
y nitrógeno amoniacal fue 
98%, 94% y 58%, 
respectivamente, bajo las 
condiciones óptimas: 
ZVAl=1 g/L, Fe3+=8.95 
mM, H2O2 =197 mM 
durante 3 h de reacción.  




textiles. pH = 3, 
DQO=1156 mg/L, 
DBO5=196 mg/L, 
Cl-=1682.5 mg/L,  
DBO5/DQO=0.17.  
Color (Pt-Co) 





(EF) Electrodo Ti/ 
RuO2. Variables: tiempo 
EO (t), el tiempo de 
retención (RT), corriente 
(i) y [Fe2+]. Se optimizó 
usando diseño central 
compuesto, MSR.  
 
%DC, %DDQO, y 
energía consumida 
 
A las condiciones óptimas: 
t=137 min,  i=1.10 A, 
RT=142 min y [Fe2+] =0.55 
mM, %DDQO=85, 
%DC=94 y 0.017 Wh/mg 
DQO. 




textiles.  pH = 10, 
DQO=1156 mg/L, 
DBO5=196 mg/L, 
Cl-=1682.5 mg/L,  
DBO5/DQO=0.17.  
Color (Pt-Co) 





continúo.  Ánodo 
Ti/RuO2 DSA.  Se 
evaluó pH, tiempo de 
reacción, tiempo de 
retención, y energía 
específica consumida.  
Se optimizó mediante 









durante el proceso 
Condiciones óptimas: 
tiempo reacción= 124 min, 
corriente = 1.37 A, pH = 
5.54 y tiempo de retención = 
157.6 min para lograr 
%DDQO=86, %DC= 94.7, 
energía específica 
consumida 0.012 kWh, El 
análisis GC-MS mostró la 
presencia de compuestos 
clorados en las aguas 
residuales tratadas. El agua 
residual tratada y no tratada 
fue 100% tóxica. 











EO usando ánodo 
De diamante dopado 
con boro (DDB). j (20-
100 mA/cm2), NaCl (0-3 
g/L), pH (2-10). 
 




A las condiciones óptimas: j 
= 60 mA/cm2, 
NaCl= 3 g/L y pH=2, 
tiempo electrólisis 3 horas, 
se obtuvo un %DDQO=100 
y 11.12 kW-h/kgDQO.  




métodos EO a 
escala de 
laboratorio y 









de procesos PAOE´s y 
otros enfoques EO. 
%DC, %DDQO, 
%COT, toxicidad. 
Análisis GC-MS y 




dependiendo de la matriz y 
tipo de electrodos y 




































textiles.  Los 
principales 
colorantes son los 
reactivos. pH≈9.5, 
DQO entre 314 y 
404 mg/L, 
Conductividad= 
8.4 mS/cm, color 
(ADMI) entre 609 
y 975. 
 
Fenton en lecho 
fluidizado. 




Color (%DC) y 
DQO (%DDQO) 
 
A las condiciones óptimas: 
pH = 3, [Fe2+]= 6.55 mM y 
[H2O2]= 36 mM, se obtuvo 
un %DC= 92 y %DDQO=49 
en 2 min de reacción.   Que 
corresponde a [DQO]: 
[Fe2+]:[H2O2]=1:0.95:3.2 al 
aumentar la relación 
[DQO]:[Fe2+]:[H2O2]=1:0.9
5:7.9. %DC= 92 y 
%DDQO=85 en 10 min de 
reacción.    





reactivo R94H.  






(FF) [H2O2] y [Fe2+], 
tiempo de reacción, 
intensidad de radiación 
UV y pH. 
 
 
Color (%DC) y 
DQO (%DDQO) 
 
A las condiciones óptimas 
de operación, pH = 4, 
[H2O2]=100 mg/L,  
[Fe2+] =20 mg/L y 64 W de 
potencia, %RC= 100 y 










































DQO = 267 mg/L, 
COT = 52 mg/L, 
pH = 8.75, 
Turbidez = 72 
NTU y color 
negro.   
 
 
Efluente real, con 
mezcla de colorantes 
reactivos 
(principalmente azul de 
metileno), mediante EC 







Mediante el proceso de EC 
se removió el 61% de la 
DQO, 44% del COT, 93% 
de la turbidez y el color 
final fue transparente.  
Después de acoplarlo al 
proceso EO, la eficiencia 
global de degradación fue 
del 98.5%, 98.1%, 100% 
para la DQO, COT y 
turbidez.    













Aguas procedentes de la 
PTAR, se acoplaron al 
proceso de 
ultrafiltración (UF) y 
luego electrodiálisis 












%Rσ= 99.99. %RT=100, 
%RSTD= 97.  Las AR 
tratadas mediante UF-ED 
presentan valores muy 
similares que los valores del 
agua alimentada al proceso 
inicial. 









DBO5/DQO=0.13.   
Proceso simultáneo 
ultrasonido /fotocatalísis 
Usando MgO soportado 
sobre zeolita.   Factores: 
pH, tiempo de reacción, 
carga de MgO, 
intensidad de irradiación 







Bajo las condiciones 
óptimas: pH= 5, PU=300 W, 
MgO=0.7 g/L y II= 24 
W/cm2 el %DDQO=76 y 
240 min. %DCOT ˃ 97% en 
10 horas.  
Jorfi et al., 
2018 





































rojo 73 (AR73). 
C0=200 ppm y 
DQO=448 ppm  
Aguas residuales 
textiles (ART).   








nanopartículas de MgO) 
 Para el proceso CQ, se 
evaluó el pH (4-11) y la 
dosis de coagulante, 
AlCl3 (50-500 ppm). 
Para el proceso 
fotocatalítico  se evaluó 





%DC, %DDQO y 
%DCOT  
 
Dosis de coagulante = 200 
mg/L y pH=6, la [AR73] 
disminuyó de 200 a 31 
mg/L. La eliminación 
completa de AR73 se 
obtuvo con: MgO= 0.8 g/L, 
pH = 5 y tiempo de reacción 
de 60 min. Para las ART, la 
secuencia CQ-UVA/MgO se 
produjo una eliminación de 
DQO y COT de 98.3% y 
86.9% respectivamente, 
después de 300 min. 




textiles.  pH= 6.9, 
DQO= 806 ppm, 
σ=1.825 mS/cm,  
Color (Pt–Co)= 
300 ppm 






ultrafiltración (UF) de 
difluoruro de 
polivinilideno (PVDF) 
con fines de reuso. 
 
 
Color (%DC) y  
DQO (%DDQO) 
 
Remoción del 66 %DDQO y 
30 %DC. El tratamiento de 
UF es escalable y no 
encontraron incrustación 
durante los experimentos.  
La reutilización del 
permeado es prometedor 
para la industria textil. 








COD= 408 ppm, 
DBO5/DQO=0.16.   
 
Proceso secuencial EC/ 









En la etapa de EC, bajo las 
condiciones óptimas: pH=7, 
j=14.3 mA/cm2, 5 min de 
EC, se logró un %DDQO= 
36. Se acopló al proceso FF 
y alcanzó una reducción del 
65%DDQO y %COD=73 
(1.79 mM [Fe2+], pH 2.8, 12 
mM H2O2, 6.9 kJ/ L). Luego 
del proceso biológico el 
%DDQO=88, la 
DBO5/DQO aumentó más 
del 70%.  





textiles. DQO ≈ 
2100 ppm, 
COT=465 ppm, 
pH≈7.3, Índice de 
color (cm-1)= 
2.17, E. Coli = 
800 UFC/mL 
 
Proceso Fenton y 
secuencial 
biológico/Fenton. 
[H2O2], [Fe2+] y 
temperatura. 
El tratamiento biológico 
aeróbico se realizó 
usando un Reactor 





%DCOT y % de 
eliminación de E. 
coli (%DE.coli) 
 
A las mejores condiciones: 
-Fenton: T = 25 ° C, pH = 3; 





[H2O2]= 44.7 mM y 
[Fe2+]=1.2 mM y el 
tratamiento biológico con 1 
día de tiempo de retención. 
%COT=92 y %DE.Coli > 
99. 





textiles. pH= 11,  
DQO= 2300 ppm, 
σ=6 mS/cm,  
Color (Pt–Co)= 
2347 ppm 
Cl- =270 ppm. 
 
Tratamiento acoplado 
lodos activados (LA) 
con nanofiltración (NF) 
con fines de reuso.  
 
Color (%DC),   




En el reactor LA, 
%DDQO˃90 y el %DC ˃ 
75. Luego de acoplar la 
etapa de NF, la remoción de 
color y DQO fueron de  
 ≈ 100% y la %Rσ ≈ 65%. 
Sahinkaya et 
al. 2008. 
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En síntesis, se puede decir que los PAO´s pueden utilizarse con éxito en el tratamiento 
de aguas residuales para degradar los contaminantes orgánicos persistentes, debido al poder 
de oxidación de los radicales ●OH, especies altamente oxidantes, u otras especies oxidantes 
que se generan, dependiendo de la naturaleza del agua residual a tratar y del PAO utilizado.  
Estos radicales oxidantes se generan mediante diferentes mecanismos.  Los PAO´s se 
pueden aplicar para oxidar completa o parcialmente los contaminantes, por lo general 
utilizando una combinación de oxidantes.  Los PAO´s fotocatalíticos, foto-químicos, y 
electroquímicos (EO) entre otros (que incluyen UV/H2O2, UV/O3, UV/H2O2/O3, 
UV/H2O2/Fe
2+(Fe3+), UV/TiO2, UV/H2O2/TiO2, EO, EO/UV, EO/UV/H2O2, EO/ 
UV/H2O2/Fe
2+, etc) se pueden utilizar para la degradación oxidativa de contaminantes 
orgánicos.  No obstante, hay que tener presente que los PAO´s pueden ser intensivos en la 
relación energía eléctrica/volumen tratado, lo que condiciona el perfil ambiental de estas 
tecnologías en comparación con otros métodos de tratamiento para efluentes 
biodegradables.  En este sentido, la intensificación de los PAO´s permite disponer de un 
proceso con emisiones mínimas, resultando una opción que mejora el perfil ambiental frente 
a los procesos convencionales de tratamiento, al utilizar energía renovable y evitar la 
generación/gestión de lodos y el consumo de reactivos químicos.  
 
En este contexto, la reutilización de aguas residuales tratadas ofrece una alternativa 
viable para reducir el consumo de agua dulce (Dilaver et al., 2018; Meng et al., 2018; Silva 
et al., 2018; Güyer et al., 2016; Rahman et al., 2016; Lu et al. 2010; Sahinkaya et al., 2008) 
y, en este sentido, las tecnologías propuestas en esta tesis juegan un papel importante.  Dado 
que la regulación de aguas residuales ha aumentado notablemente en muchos países, estos 
sistemas de tratamiento de aguas residuales pueden ser una opción atractiva.   
 
Por lo tanto, considerando las condiciones del agua residual bajo estudio, la revisión 
bibliográfica sobre las aguas residuales textiles y su tratamiento, incluyendo sus colorantes, 
es posible afirmar que ellos se encuentran en una clase de contaminantes importantes, debido 
a que producen un impacto ambiental negativo, que afectan nuestro ecosistema de manera 
drástica y son un problema ambiental desde el punto de vista de la seguridad ambiental. 
Consecuentemente, antes de su descarga, deben ser tratadas.  Asimismo, se encontró que los 
procesos de tratamiento coagulación química (CQ) y electrocoagulación (EC), así como los 
PAO´s (Fenton (F), foto-Fenton (FF) y electro-oxidación (EO)) son métodos potencialmente 
viables para el tratamiento de colorantes y aguas residuales de la industria textil bajo estudio.  
Igualmente, la combinación de los diferentes procesos (por ejemplo: CQ+F, CQ+FF, EC+F, 
EC+FF, CQ+EO y EC+EO), posiblemente, permitirán una solución eficiente, económica y 
sostenible, para tratar los efluentes de la empresa textil, especializada en proceso de teñido 
de índigo y el acabado de textiles.  Los PAO´s, la combinación de tratamientos 
convencionales con PAO´s, así como los procesos electroquímicos han sido descritos como 
tecnologías ambientales adecuadas para alcanzar los objetivos indicados en la legislación 
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1.6 Objetivos, alcance y contenido de la tesis 
 
El trabajo de investigación que se presenta en esta Memoria fue desarrollado en el 
laboratorio de Procesos Avanzados de Oxidación de la universidad EAFIT enmarcado en la 
investigación titulada: “Tratamiento de aguas residuales de la industria textil” financiado 
por la Dirección de Investigación de la universidad EAFIT y efectuado entre enero del 2016 
y junio del 2020 y está adscrito a los Grupos de Investigación GIPAB (EAFIT) y PRISMA 
(UNAL, sede Manizales). 
 
El objetivo principal de esta tesis doctoral, consiste en el desarrollo de una 
metodología para el tratamiento de unas aguas industriales generadas en una empresa de 
teñido de blue-jeans; caracterizadas por un alto contenido de sustancias orgánicas no 
biodegradables, tóxicas y persistentes. Para tal fin, se evaluaron diferentes métodos de 
tratamiento, así como sus combinaciones: coagulación química (CQ) o electrocoagulación 
(EC) con Procesos Avanzados de Oxidación (PAO´s), como los procesos Fenton, foto-
Fenton o electroquímicos.  La tecnología seleccionada debe cumplir con la normatividad 
colombiana (Resolución 0631 del 17 de marzo de 2015, del Ministerio del Ambiente y 
Desarrollo Sostenible, MADS) para el manejo de efluentes industriales textiles, así como 
tener costos mínimos de operación junto a una elevada eficiencia de degradación (v.g., 
degradación de color, DQO, COT).  La elección del sistema de tratamiento, debe garantizar 
máxima eficiencia, en términos de reducción el contenido de materia orgánica y 
minimizando el consumo de energía, uso de equipos compactos, disminución de costos de 
operación, facilidad en la implementación y manipulación y que sean “amigables con el 
ambiente”, con el fin de alcanzar los límites permisibles por la legislación nacional.   
 
En esta investigación se evaluarán los procesos convencionales CQ y EC, cada uno 
por separado.  Estos constituirán la línea de base para el análisis de los procesos de 
tratamiento avanzados.  Para el caso de la CQ, se efectuará un test de jarras, tomando como 
factores de análisis, la dosis de coagulante y el pH.  El %RC, %RDQO y la turbidez serán 
las variables de respuesta.  Para el caso del proceso de electrocoagulación, se realizará un 
diseño estadístico de superficie de respuesta y se seleccionarán los factores más relevantes.  
Entre los factores a tener en cuenta esta el pH, conductividad y la densidad de corriente. 
 
Además, se evaluará la viabilidad tecnológica (mayores porcentajes de degradación 
de colorante y DQO, minimizando el consumo de energía) de los siguientes PAO´s: Fenton 
(F), foto-Fenton (FF) y electro-oxidación (EO).  Para cada uno de ellos, se planteará un 
diseño estadístico de experimentos con el fin de establecer los factores y niveles más 
significativos en el proceso de degradación. Entre los factores a tener en cuenta están: el pH, 
concentración de reactivos ([H2O2] y [Fe
2+]), densidad de corriente, conductividad, entre 
otros.  
 
Por otro lado, debido a la complejidad de las aguas residuales de la industria textil, 
cualquier método de tratamiento individual podría ser inadecuado. Por lo tanto, el uso de 
métodos de tratamiento combinados es una opción para superar las desventajas de un 
proceso individual. Con base en la revisión bibliográfica, se pretende evaluar los siguientes 
procesos de tratamiento secuenciales: CQ/F o FF, EC/F o FF, CQ/EO y EC/EO.  En todos 
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los casos, se planteará un diseño estadístico de experimentos con el fin de establecer los 
factores y niveles más significativos en el proceso de degradación. Se seleccionarán los 
factores más relevantes.  Entre los factores a tener en cuenta están el pH, reactivos (v.g., 
[H2O2] y [Fe
2+]), densidad de corriente, conductividad, entre otros.   
 
Este trabajo incluye siete capítulos.  En el primer capítulo se establece la problemática 
de las aguas residuales textiles, una revisión del estado del arte de las diferentes tecnologías 
empleadas para el tratamiento de colorantes y aguas residuales de la industria textil.  En el 
segundo capítulo se presentan los materiales y métodos, toma y preservación de muestra, las 
técnicas analíticas empleadas y las herramientas matemáticas usadas para la planeación de 
experimentos y la interpretación de resultados.  La evaluación, optimización y discusión de 
resultados de los procesos de CQ y EC, se exponen en el tercer capítulo.  En el cuarto 
capítulo se presentan los resultados de los PAO´s y se establecen las condiciones óptimas 
para alcanzar la máxima eficiencia.  Posteriormente, capítulo quinto, se evalúan procesos 
secuenciales y se muestran los resultados, se establecen las condiciones óptimas y se 
determina el mejor sistema de tratamiento.  Con base en los resultados experimentales 
presentados en los tres anteriores capítulos, se selecciona el sistema de tratamiento que 
garantice la máxima eficacia, en términos de reducción del contenido de materia orgánica y 
bajos costos de operación, minimizando el consumo de energía y cumpliendo con las 
exigencias de la legislación ambiental.  En el sexto capítulo se realiza el diseño conceptual 
del sistema de tratamiento seleccionado, partiendo de las condiciones óptimas encontradas 
y la cinética de reacción, para un caudal de operación de 800 m3/día de agua residual textil. 
Finalmente, en el capítulo siete, se exponen las conclusiones y perspectivas generales de la 
investigación. 
  







2. Materiales y Métodos 
En este capítulo se muestran las diversas técnicas analíticas usadas para la evaluación 
y cálculo de las variables fisicoquímicas más relevantes comprometidas con la 
contaminación de las aguas residuales textiles bajo estudio.  Se realiza una reseña de cada 
técnica y del proceso efectuado, incluyendo los protocolos aplicados para el muestreo de las 
aguas residuales de la industria textil.  Igualmente, se incluyen los montajes experimentales 
para los tratamientos implementados, asociado con las herramientas matemáticas usadas 
para la programación de los experimentos (Diseño estadístico de experimentos Box-
Benhken), ajuste de los resultados (Metodología de Superficie de Respuesta) y ecuaciones 
necesarias para la determinación de la eficiencia del proceso. 
2.1 Plan de Muestreo y Caracterización 
 
En general, las particularidades de las aguas residuales producidas en una planta textil 
dependerán de las operaciones específicas que se realicen, especialmente del tipo de fibra 
tratada y de la maquinaria utilizada.  Las características de los efluentes producidos son muy 
diversas, especialmente alcalinas, coloreadas y a temperaturas relativamente altas.  Los 
principales contaminantes presentes son sólidos suspendidos, aceites minerales, colorantes 
y compuestos orgánicos (Paul et al., 2012; Perdigón-Melón et al., 2010).   
 
El conocimiento de las características fisicoquímicas y biológicas de las aguas 
residuales es de gran importancia, no solo para la industria sino también para cumplir con 
las exigencias ambientales, preseleccionar sistemas de tratamiento posibles que, con base a 
estudios de tratabilidad y/o en la experiencia, conduzca al diseño y construcción de una 
planta de tratamiento de aguas residuales, o si es el caso, lograr la optimización de los 
procesos industriales (Metcalf y Eddy, 2014).  Dado la importancia de esto, es necesario que 
durante la caracterización se utilicen los mismos criterios para la toma de muestra y 
medición, con el objetivo que los resultados sean confiables, comparables y reproducibles.  
Identificado el tipo de descarga y determinando el sitio de aforo y muestreo, se realizan las 
adecuaciones pertinentes para avalar la confiabilidad en la toma de muestra. Esta debe ser 
representativa para garantizar la veracidad de los resultados.  Además, se define la 
frecuencia de muestreo, los parámetros que se van a determinar, la forma de manejo y 
preservación de la muestra.  
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2.1.1 Procedimiento de muestreo 
 
Las técnicas de muestreo empleadas para la caracterización de aguas residuales deben 
avalar que la muestra sea representativa. Debido a la incertidumbre congénita a las 
operaciones bioanalíticas o analíticas típicas y a los mecanismos de muestreo, una única 
muestra es inadecuada para garantizar la caracterización de un sistema en estudio.  Para que 
un muestreo sea apropiado y acredite la composición verdadera de la muestra, la calidad de 
los datos dependerá de: colectar muestras representativas, desarrollar un adecuado manejo 
y preservación de las muestras y realizar una planeación correcta de análisis (Romero, 2004). 
 
Para la determinación de las diferentes características del agua residual se deben 
emplear métodos estandarizados.  Igualmente, para certificar resultados representativos, se 
debe realizar una correcta caracterización, lo que implica una apropiada técnica de muestreo.  
Si las características de las aguas a muestrear varían significativamente en su composición, 
se requerirán procedimientos especiales.  Por consiguiente, es necesario elegir los puntos 
apropiados de muestreo y establecer la periodicidad y clase de muestra a recoger.  La 
selección del lugar de muestreo se efectúa dependiendo del fin de la caracterización.  A 
continuación se presenta la clasificación del tipo de vertimiento (Romero, 2004, IDEAM, 
2002): 
 
● Vertimientos Puntuales: Son los vertimientos de procedencia industrial, doméstico y/o de 
alcantarillado, efectuados en un punto fijo, directamente o mediante canal. 
 
● Vertimientos Industriales: El lugar de muestreo se efectúa en el punto de descarga, el cual 
podrá ser directamente a un cuerpo de agua o a un alcantarillado. 
 
Al mismo tiempo, de acuerdo a la normativa colombiana, la clase de muestra se 
especifica conforme al Art. 3 del Decreto 3930 de 2010 de la siguiente forma: 
 
● Muestra puntual: Es la muestra individual representativa en un determinado momento. 
 
● Muestra compuesta: Es la mezcla de varias muestras puntuales de una misma fuente, 
tomadas a intervalos programados y por periodos determinados, las cuales pueden tener 
volúmenes iguales o ser proporcionales al caudal durante el período de muestras. 
 
En el caso de los efluentes textiles, el vertimiento es de tipo industrial. Se decidió 
tomar muestra de forma puntual, específicamente en los tanques de homogenización de la 
empresa, previo al tratamiento por coagulación química.   
 
El muestreo se realizó trimestralmente, durante 3.5 años, de la siguiente manera: una 
vez por semana, durante 3 horas/día, tomando muestra de un litro cada media hora (0, 30,60, 
90, 120, 150 y 180 minutos). Cada muestreo equivalió a 7 muestras, que finalmente se 
mezclaron para obtener una muestra final de 7 L.  Para tal efecto se utilizó un recipiente de 
polietileno de capacidad 10 litros con una boca de 5 cm de diámetro (recomendado por 
APHA, 2012). Para la toma y preservación de la muestra, se tuvieron en cuenta los 
protocolos sugeridos por el IDEAM (2002).  La muestra fue almacenada a una temperatura 
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≈ 4°C y se adicionó 2 mL de H2SO4/L (muestra), con el fin de evitar la degradación de la 
misma durante el desarrollo del estudio (IDEAM, 2002).   El límite de confianza para las 
muestras evaluadas se determinó mediante la distribución t student, prueba recomendada 
cuando el número de muestras es ˂ 30 y se calculó mediante la Ec. (2.1) (Montgomery, 
2012).  
 
𝐿𝐶 = ?̅? ±
𝑡𝑆
√𝑛
2  (2.1) 
 
Donde: LC: Límite del intervalo de confianza 
  ?̅?: Valor promedio de la muestra 
  t: t student para n-1 grados de libertad 
  S: Desviación estándar 
  n: Número de observaciones de la muestra 
2.1.2 Parámetros fisicoquímicos 
 
Las exigencias de monitoreo de un efluente de aguas residuales obedecen a las 
políticas instauradas por el organismo ambiental regulador (El Ministerio de Medio 
Ambiente y Desarrollo Sostenible –MMADS).   El MMADS en su Resolución 0631 del 17 
de marzo de 2015, establece los parámetros y los valores límites máximos permisibles en 
los vertimientos de las aguas residuales de la industria textil (Artículo 13).    
2.1.3 Muestras de control  
 
Para el análisis de las muestras de agua residual durante las etapas de preservación y 
transporte, se deben considerar muestras adicionales como: blanco, testigo, adicionado, y 
muestra réplica.  Las definiciones de cada una de las clases de muestra se presentan a 
continuación (IDEAM, 2002):  
 
entración conocida de la especie química a analizar, 
preparada en el laboratorio con agua ultra pura (Milli Q); su función es soportar y 
monitorear las condiciones de transporte, preservación y almacenamiento de las 
muestras.  
contener el analito de interés, pero que debe contener todos los reactivos que se utilizan 
en el método de muestreo y análisis, y debe ser sometido a las mismas condiciones y al 
mismo procedimiento que las muestras.  La función de los blancos es demostrar que las 
muestras no sufrieron procesos de contaminación cruzada, ni alteraciones en el 
transcurso del muestreo, preservación y almacenamiento, y verifican el estado de 
limpieza de los envases.  
 
de interés.  La función de los adicionados es demostrar que no existen interferencias de 
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matriz o que si existen son cuantificables y que el analito no se degrada o altera 
significativamente durante el muestreo y transporte, entre otras características.  
con el fin de garantizar la reproducibilidad y representatividad del proceso de muestreo.  
 
Considerando que la muestra bajo estudio es un agua residual real, se determinó tomar 
para esta muestra: Testigo, Blanco y Réplica. Una vez se tengan todos los recipientes llenos 
y rotulados, se almacenan en la nevera cada una de las muestras. Los recipientes se deben 
acomodar en forma vertical y garantizar que la temperatura sea aproximadamente 4°C. 
 
En la Tabla 2-1 se puntualizan los contaminantes de interés para el tratamiento del 
agua residual textil.  La legislación ambiental colombiana regula esencialmente la 
eliminación de la materia orgánica (representada en DQO y DBO5), sólidos totales, sólidos 
suspendidos totales, cloruros, sulfuros y algunos metales pesados (Ni, Zn, Cd, Co, Cr y Cu) 
presentes en el agua residual (Resolución 0631 de 2015 del Ministerio de Ambiente y 
Desarrollo Sontenible).  Igualmente, se incluye la temperatura debido a que influye tanto en 
la actividad biológica como en la producción de gases disueltos en el agua residual. Además, 
la solubilidad del O2 es menor en agua caliente que en agua fría, ocasionando una 
disminución en las concentraciones de O2 disuelto que es vital para las especies acuáticas.  
Otro parámetro determinante es el pH. Su valor debe estar entre 6 y 9 con el fin de evitar 
cualquier consecuencia desfavorable del pH sobre determinado conjunto de 
microorganismos.   Cuando se aspira a reutilizar el agua residual, las regulaciones son más 
rigurosas, incluyen la eliminación de nutrientes, patógenos, contaminantes prioritarios e 
incluso también la exclusión de compuestos orgánicos refractarios, metales pesados y, en 
algunos casos, sólidos inorgánicos disueltos (Resolución 1207 de 2014 del Ministerio de 
Ambiente y Desarrollo Sontenible). 
 
Adicionalmente, en la Tabla 2-1, se presentan los resultados de la caracterización.  El 
espectro UV-Vis del agua residual textil mostró la máxima absorbancia a 660 nm, 
correspondiente principalmente al colorante índigo, materia prima principal en el proceso 
de teñido del Denim (Blue-Jeans).  La característica química de este colorante es la presencia 
del grupo cetónico (C=O), que lo hace insoluble en agua.  Sin embargo, en presencia de 
hidrosulfito de sodio (Na2S2O4) en medio alcalino, el colorante se convierte a su forma 
reducida (C-OH), un leucoindigo, soluble en agua y químicamente a fin con la fibra de 
celulosa (Albuquerque et al., 2013).  Asimismo, se encontró una alta absorbancia en las 
longitudes de onda de 290 y 220 nm, correlacionada con la aromaticidad de los colorantes 
(aminas aromáticas) y otras moléculas orgánicas (Pinheiro et al., 2004).  Las aguas 
residuales muestran un color azul verdoso, equivalente a 1,712 ± 438 mg Pt–Co/L. 
Igualmente, se observaron valores de absorbancia muy similares a 436 nm, 525 nm y 620 
nm, lo que indica la presencia de los colores violeta, verde y naranja en el espectro de 
absorción de aguas residuales.  Además, se caracterizan por un pH alcalino y una alta 
conductividad, principalmente asociada con la alta concentración de cloruro (2340 ± 415 
mg/L) e iones de sodio, principalmente como resultado de la solución alcalina de hipoclorito 
de sodio empleada en los procesos de blanqueo y de limpieza.   Igualmente, se detectaron 
altos contenidos de materia orgánica (DQO ≈ 860 mg/L, DBO5 ≈ 150 mg/L, COT ≈ 225 
mg/L) con un bajo índice de biodegradabilidad (DBO5/DQO ≈ 0.17).   
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Tabla 2-1: Caracterización promedio del agua residual bajo estudio y condiciones  
que el sector textil tiene permitidas para sus efluentes. 
 
Parámetro Método* Valor promedio Límite 
permisible 
Temperatura (°C) - 40 ± 2 40 
pH 4500-H B 8.2 ± 1.1 6-9 
Conductividad (mS/cm) 2510 B 4 ± 1.6 - 
Turbidez (NTU) 2130 B 270 ± 150 - 
DQO (mg O2/L) 5220 D 860 ± 140 400 
COT (mg O2/L) 5310 D 225 ± 65 - 
DBO5 (mg O2/L) 5210 B 150 ± 60 200 
Sólidos Totales (mg/L) 2540 D 1450 ± 854 2 
Sólidos suspendidos Totales (mg/L) 2540 D 430 ± 70  50 
Fenoles (mg/L) Metodo colorimetrico: 
Macherey Nagel 
91875 
12 ± 4 0.2 





13.5 ± 3 - 
Cloruros (mg Cl-/L) Método 
Argentométrico 
2340 ± 415 1200 
Sulfuros (S2-) (mg/L) 4500-S2- I 0 1 
Sulfatos (SO4)2- 4500-SO4
2- (C) 675 ± 40 - 
Hierro Total (mg Fe3+/L) Método Fenantrolina 8.0 ± 1 - 
Cadmio (Cd) (mg/L) 3500-Cd 0.48 ± 0.05 0.02 
Cinc (Zn) (mg/L) 3500-Zn 3.2 ± 0.07 3.0 
Cobalto (Co) (mg/L) 3500-Co 0 0.5 
Cobre (Cu) (mg/L) 3500-Cu 0 1.0 
Cromo total (Cr) (mg/L) 3500-Cr B 0.08 ± 0.08 0.5 
Niquel (Ni) (mg/L) 3500-Ni 0 0.5 
Nitratos (mg nitratos/L) Método Fotométrico 2.3 ± 0.4 A.R. 
Nitritos (mg NO2-/L) Método Fotométrico 0.07 ± 0.01 - 
Nitrógeno total (mg/L) 4500-N B 125 ± 30  A.R 
Ortofosfatos (mg PO43-/L) Método Ortofosfatos 8.5 ± 1.5 A.R 
Sulfatos (mg SO42-) Método 
Turbidimétrico 
274.5 ± 48.5 A.R 
Absorbancia (660 nm) - 1.9 ± 0.5 - 
 
Color real (mg Pt-Co /L)  
λ=436, 525, 620 nm (m-1) 




1,712 ± 438   (C)  
A.R. 
 
λ436 = 60 ± 10 (B) 
λ525 = 65 ± 10 
λ620 = 68 ± 15 
DBO5/DQO DBO5/DQO 0.17 ± 0.04 - 
Acidez Total (mg CaCO3/L) 2310 B 38 ± 8 A.R 
Alcalinidad Total (mg CaCO3/L) 2320 B 290 ± 50 A.R 
Dureza total (mg CaCO3/L) 2340 C 150 ± 40 A.R 
Coliformes Totales/ Fecales, 
UFC/mL  
9222 B 0/0 - 
Salmonella spp (UFC/mL) 9260 D 0 - 




                A.R.: Análisis y Reporte 
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Además, de todas estas características recalcitrantes, la DQO, los sólidos totales, los 
cloruros y algunos metales pesados (Cd y Zn) están por encima de los límites de descarga 
permitidos en los cuerpos de agua receptores, según lo recomendado por la legislación 
colombiana.  También, de acuerdo al análisis de toxicidad (mortalidad de Artemia spp) es 
altamente tóxica (100%). 
 
Para complementar esta caracterización, los contaminantes de las aguas residuales 
textiles (ART) se fraccionaron mediante el uso secuencial con cuatro membranas de 
ultrafiltración (UF) y se obtuvieron cinco fracciones: cuatro retenidos (> 30, 30–10, 10–5 y 
5–3 kiloDaltons (kDa)) y un permeado (< 3 kDa). El proceso de medición se describe en la 
sección 2.2.6. El fraccionamiento de ART puede hacer que los compuestos orgánicos de 
diferentes tamaños moleculares generen diferentes fracciones, lo que permite establecer su 
contribución en la caracterización del efluente global, con respecto a la carga orgánica (COT 
y DQO) y color y, de esta manera, determinar su biodegradabilidad, toxicidad e identificar 




Figura 2-1: Perfiles de Distribución de Pesos Moleculares (DPM) del agua residual textil, 
para el color (Pt-Co), Absorbancias a 436, 525 y 620 nm, DQO, COT y toxicidad 
 
Estos resultados muestran que el tamaño molecular está correlacionado con la carga 
orgánica y restringe la toxicidad. Se observa que los compuestos se distribuyen 
principalmente entre las fracciones > 30 y ˂ 3 kDa. La fracción > 30 kDa representa el 66%, 
63%, 78%, 91%, 29% y 31% de Color (Pt-Co), Aλ436, Aλ525, Aλ620, DQO y COT, 
respectivamente y la fracción ˂ 3kDa le corresponde 27%, 29%, 18%, 9%, 34% y 38% de 
Color (Pt-Co), Aλ436, Aλ525, Aλ620, DQO y COT, respectivamente. La Toxicidad de las 
fracciones disminuyó de 100% a 0% con la reducción del tamaño molecular de las fracciones 
> 30 a <3 kDa, similar comportamiento se presentó con respecto a la biodegradabilidad de 
las fracciones, que aumentó 140% con la reducción del tamaño molecular de las fracciones 
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de > 30 a <3 kDa. La biodegradabilidad aumentó fuertemente de la fracción > 30 a la ˂ 3 
kDa, con un incremento de las relaciones DBO5/DQO y DBO20/DQO de 0.17 a 0.28 y de 
0.2 a 0.32, respectivamente. Además, la fracción de compuestos fácilmente biodegradables, 
correspondiente a la relación DBO5/DBO20, también aumentó 0.2 a 0.36, lo que demuestra 
que los compuestos más pequeños están disponibles para la oxidación biológica. Los 
polímeros y los compuestos orgánicos con PM grandes tienden a ser más biorecalcitrantes 
que las moléculas más pequeñas y solubles, debido a la dificultad de obtener acceso al 
interior de las células bacterianas (Ravndal et al. 2018, He et al., 2013). Sin embargo, la 
química de los compuestos involucrados no se puede descartar por completo. 
 
Es de anotar que la caracterización del agua residual textil, para cada uno de los 
tratamientos implementados en esta investigación, varía ligeramente debido a que las fechas 
en los que fueron realizados las tomas de muestra y los ensayos, que van desde el año 2016 
hasta el año 2019.  No obstante, los valores están dentro del intervalo de confiabilidad 
reportados (Tabla 2-1). 
2.2 Métodos Analíticos  
 
Para desarrollar el proceso de tratamiento de una determinada sustancia en agua 
residual, es necesario hacer el seguimiento de la variación de la concentración de dicha 
sustancia en la muestra, tanto antes como después del tratamiento, y de esta forma poder 
evaluar la eficiencia del proceso.  Con este fin, se implementaron diferentes técnicas para la 
medición de:  
 
1. Color.  




6. Fraccionamiento mediante distribución de peso molecular. 
7. H2O2. 
8. Sólidos Suspendidos Totales (SST). 
9. Ácidos Carboxílicos. 
2.2.1 Medición del color 
 
El color del agua obedece tanto a las sustancias que se hallan disueltas (sales, 
sustancias orgánicas como colorantes, material coloidal, ácidos húmicos, plancton, 
vegetales en descomposición, entre otros) como a las partículas que están en suspensión.  Se 
cataloga como “color real o verdadero” al que consiste directamente del agua y sustancias 
disueltas, mientras el “color aparente” es el que incluye las partículas en suspensión (que a 
su vez produce turbidez).  El color aparente se refiere a la muestra tal como se obtiene en el 
sistema a estudiar.  Para determinar el color verdadero es necesario filtrar la muestra con la 
finalidad de excluir todas las partículas suspendidas, es decir, eliminar la turbiedad.  Se 
puede cuantificar en unidades Platino-Cobalto (UPC, mg Pt-Co/L).   
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Debido al alto impacto ambiental causado por vertimientos coloreados a cuerpos de 
agua la medición de color en aguas ha venido siendo estudiada con el fin de buscar 
metodologías que permitan ofrecer resultados confiables y así acceder a legislar este 
parámetro.  En Colombia en el año 2016, por medio de la Resolución 0631 de 2015 del 
Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sontenible, se establecieron los parámetros y los 
valores límites máximos permisibles en los vertimientos puntuales a cuerpos de aguas 
superficiales y a los sistemas de alcantarillado público, incluyendo el parámetro de color 
real medido a 3 longitudes de onda (436, 525 y 620 nm) el cual es de interés para este 
estudio.  Aunque en dicha norma no se fijan límites para dicho parámetro, esta establece en 
su artículo 18 que los ejecutores de la acción efectuarán la determinación de los parámetros 
solicitados como de análisis y reporte en las longitudes de onda antes mencionadas 
(MINAMBIENTE, 2015). 
 
 Procedimiento: Método colorimétrico basado en la norma UNE-EN ISO 7887 B, 
C: 2012. 
 
La determinación del color, para cada una de las muestras analizadas, se obtuvo a 
partir de la medida del coeficiente de absorción, realizada en un espectrofotómetro, mediante 
un barrido (medidas continuas cada 2 nm) a lo largo del espectro visible (entre 200 nm y 
700 nm de longitud de onda), para así determinar la o las longitudes de onda en que se 
producía una máxima absorción. Además, para la verificación de la eliminación del 
colorante (660 nm), como de la materia orgánica (en longitudes de onda del ultravioleta 
entre 220-340 nm).  Se calculó la intensidad del color de cada muestra de acuerdo a la norma 
UNE-EN ISO 7887:2012 para el análisis mediante el método B: determinación del color 
verdadero utilizando instrumentación óptica”.  La norma específica que los cálculos se 
realicen tomando los valores obtenidos a 3 longitudes de onda diferentes: a 436 nm, 525 nm, 
y 620 nm.  Establece que la longitud de onda de 436 nm se debe utilizar siempre, pudiendo 
variar ligeramente las dos restantes, dependiendo del filtro óptico empleado.  El método C: 
implica la determinación del color verdadero de una muestra de agua usando un aparato 
óptico para comparar con la concentración de hexacloroplatinato a la longitud de onda de 
410 nm.   
 
Antes de la medición, la muestra de agua se filtra para evitar interferencias por materia 
no disuelta.   El color a menudo depende del pH. Por lo tanto, el pH de la muestra del agua 
se debe determinar en paralelo con mediciones ópticas. 
 
Las mediciones del color se realizaron para determinar la eficiencia del método de 
tratamiento empleado.  Para las mediciones se utilizó un espectrofotómetro Spectronics 
Genesys 2PC NanoColor UV/Vis Machery-Nagel. 
2.2.2 Determinación de la Demanda Química de Oxígeno  
 
La Demanda Química de Oxígeno (DQO) calcula la cantidad de oxígeno requerido 
para oxidar la materia orgánica e inorgánica en una muestra de agua residual, bajo 
condiciones específicas de agente oxidante, temperatura y tiempo.  Las sustancias oxidables 
presentes en la muestra se oxidan en solución fuertemente ácida con un exceso conocido de 
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dicromato de potasio en presencia de sulfato de plata que actúa como agente catalizador. 
Después de dos horas de digestión a 148º C, la concentración de iones Cr3+ de color verde 
generados a partir del dicromato, son posteriormente determinados por espectrofotometría.  
La norma que regula el protocolo seguido en este proceso es el método 5220D (APHA, 
2012).  La medida varía en función de las características de la materia orgánica presente y 
de sus proporciones respectivas.  Otras medidas analíticas relacionadas son la demanda 




La determinación de la DQO se realizó con los kits Nanocolor® test de Machery-
Nagel, en el intervalo de medida requerido, dependiendo de la concentración a medir. En 
los experimentos realizados en esta tesis doctoral fue de 15-160 mg O2/L (ref: 918626) y 
100-1500 mg O2/L (ref: 985029). 
 
En primer lugar, se homogeniza la muestra y se diluye, si es preciso, para que el valor 
esperado se encuentre comprendido entre los límites de detección. Se toma el tubo de 
reacción que contiene dicromato de potasio y sulfato de plata, y se agita por balanceo hasta 
que los sólidos depositados en el fondo (sulfato de plata) se disuelvan completamente.  A 
continuación, se añaden 3 mL de muestra, se agita vigorosamente y el tubo se introduce en 
un termoreactor NanoColor Vario C2 durante dos horas a 148º C.  Después, se deja enfriar 
a temperatura ambiente durante unos 30 minutos y se mide la absorbancia en un 
espectrofotómetro Spectronics Genesys 2PC NanoColor UV/Vis Machery-Nagel, celda de 
vidrio de 20 mm a una longitud de onda de 436 nm.  El buen funcionamiento y la calidad de 
las medidas de DQO se evalúa mediante el uso de una recta externa de calibrado. Por otro 
lado, la presencia de pequeñas cantidades de H2O2 en las muestras altera la medida de DQO, 
puesto que el H2O2 es una sustancia oxidante que puede reaccionar con las sustancias 
orgánicas presentes en la muestra.  Para evitar este efecto y garantizar la buena calidad de 
los análisis de DQO, se le añade MnO2 a las muestras con el objetivo de eliminar el H2O2 
residual. 
 
Para cada uno de los parámetros determinados, las mediciones se efectúan por 
triplicado con objeto de asegurar que los resultados sean confiables y reproducibles. 
2.2.3 Determinación de la Demanda Biológica de Oxígeno  
 
La demanda biológica de oxígeno o demanda bioquímica de oxígeno (DBO) es un 
parámetro que mide la cantidad de O2 consumido al degradar la materia orgánica de una 
muestra líquida.  La DBO (expresada en mg O2/L), determina los requerimientos relativos 
de oxígeno de aguas residuales, efluentes y aguas contaminadas, para su degradación 
biológica.  Esta medida nos informa sobre el grado de contaminación de un agua residual 
por materia orgánica potencialmente biodegradable bajo condiciones aeróbicas.  Además, 
esta medida permite evaluar la biodegradabilidad de aquellos contaminantes orgánicos que 
sean volátiles, puesto que se trata de un ensayo efectuado en recipiente cerrado (APHA, 
2012). 
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El período de incubación, normalmente utilizado, es de cinco días, con lo que se 
obtienen valores de DBO5.  La norma que regula el protocolo seguido en este proceso es el 





La determinación de la DBO5 se ha usado en esta tesis doctoral como método de 
evaluación de la biodegradabilidad inicial de contaminantes como en el caso de las muestras 
tratadas. 
 
Previo a realizar la prueba, es necesario ajustar el pH de la muestra, de manera que se 
halle entre 6.5 y 7.5. El intervalo de utilización del método esta entre 0 y 4000 mg O2/L de 
DBO.  El volumen de muestra que se usa para la valoración de la DBO5 depende del valor 
esperado de la misma, el cual se puede estimar mediante las medidas de DQO, considerando 
que si el compuesto es muy biodegradable, la DBO5 alcanzará como máximo un 80% de la 
DQO.  En tanto que, si se espera que el compuesto no sea biodegradable, la DBO5 se podrá 
estimar como un 50% de la DQO. 
 
En la Tabla 2-2, se presenta la relación entre el intervalo de DBO5 esperado y el 
volumen requerido de muestra.  Al incrementar el intervalo de medida de la DBO5 esperada, 
se reduce el volumen de muestra a tratar, permitiendo que la cantidad de aire (y por tanto de 
O2) que queda aprovechable para la respiración de los microorganismos sea mayor. 
 
Una vez conocido el intervalo de medida del valor de la DBO5, se realizan diluciones 
de la muestra hasta alcanzar el volumen necesario para dicho intervalo. Dispuestas las 
diluciones, se ponen en los biómetros y se agrega en cada uno un agitador magnético.  
Posteriormente, se adiciona el inhibidor de nitrificación (N-Aliltiourea: 5 g/L C4H8N2S) en 
una medida equivalente a 20 gotas/L (muestra).  Inoculados los biómetros, se adiciona a 
cada uno de ellos el medio mineral requerido para que los microorganismos se encuentren 
en condiciones óptimas para realizar la degradación biológica. 
 
Transcurridos los 5 días de análisis, se registran los valores de caída de presión (ΔP) 
correspondientes a cada día y a cada muestra, y se representan frente al volumen de 
contaminante añadido en cada disolución. Con la recta que ajusta estos valores se calcula el 
ΔP que correspondería a todo el volumen seleccionado para la DBO5 esperada (sin dilución). 
El valor del ΔP calculado se multiplica por el factor correspondiente de la Tabla 2-2, para 
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Tabla 2-2: Volumen de muestra requerido en función del intervalo de  
medida de la DBO5 esperada. 
 
Volumen de muestra 
(mL) 
Intervalo de medida DBO5 
(mg O2/L) 
Factor 
432 0-40 1 
365 0-80 2 
250 0-200 5 
164 0-400 10 
97 0-800 20 
43.5 0-2000 50 
22.7 0-4000 100 
 
Con el fin de verificar la correcta actividad de los microorganismos se adiciona una 
disolución de glucosa de concentración similar a la del contaminante en un biómetro 
siguiendo el mismo procedimiento que para el resto de las muestras.  
  
2.2.4 Determinación del Carbón Orgánico Total 
 
El carbono orgánico total (COT) calcula el CO2 generado durante la mineralización 
de una muestra.  En contraste con la DQO, su valor no depende del estado de oxidación de 
los compuestos existentes en el medio.  Por citar algunos casos, concentraciones idénticas 
de C3H6O, C3H8O y C3H6O3 proveen valores iguales de COT.  El COT se calcula inyectando 
la muestra en una cámara (empacada con un catalizador oxidante) de reacción a alta 
temperatura.  El agua es vaporizada y el carbón orgánico oxidado a CO2 y agua. El CO2 
producido es conducido por el gas portador y medido en un analizador infrarrojo no-
dispersivo.  Esta medición suministra la cantidad de carbono total por lo que el carbono 
inorgánico debe ser determinado de manera separada y el COT calculado mediante la 
diferencia.  El seguimiento del proceso de oxidación empleando esta medición es esencial 
debido a que valores de COT próximos a cero comprueban que no se almacenen sustancias 
recalcitrantes, compuestos intermediarios de gran permanencia, capacidad de acumulación 
o toxicidad que los iniciales.  El cálculo del COT suministra información sobre el grado de 
progreso de la reacción de oxidación, y es una medida imprescindible para el seguimiento 
del proceso de tratamiento efectuado (Wallace et al., 2002). En esta investigación, para la 
determinación del COT se empleó el método estándar de oxidación húmeda, con medición 




En la determinación del COT se utilizó el kit Nanocolor® test de Machery-Nagel. El 
intervalo de medida empleado dependió de la concentración a medir. En los experimentos 
realizados en esta tesis doctoral fue de 10-60 mg C/L (ref: 985094) y 20-300 mg C/L (ref: 
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1 tubo de test con 6 mL de COT R0 
1 frasco con 1 g de COT R2 
1 cuchara medidora  
1 tubo de test con solución neutra 
 
La determinación de COT se efectúa en dos fases: 
 
1. Extracción del carbono inorgánico (CIT) 
 
En un beaker de 100 mL, provisto de un agitador magnético, se adicionan 10 mL de 
muestra (el pH de la muestra debe estar entre 1 y 12) y 0.5 mL R0. Se agita vigorosamente 
durante 10 min.  Para pruebas con concentraciones de carbonatos altas (alto contenido CIT), 
se recomienda aumentar el tiempo de la agitación.  Dependiendo de la matriz de la prueba, 
hay que revisar y adaptarlo individualmente.  
 
2. Descomposición, disgregación del carbono orgánico (COT) y determinación del CO2 
existente por reacción con un indicador.  
 
Abrir el tubo de test y adicionar 4 mL de la solución agitada y 1 cuchara medidora de 
R2, cerrar el tubo de test con el tapón termo y agitar.  Posteriormente, introducir el tubo de 
test en posición invertida en el termoreactor NanoColor Vario C2 (tapón termo en posición 
invertida).  Activar termoreactor, ajustar la temperatura a 120 °C y el tiempo a 2 h, y poner 
en funcionamiento.  Al cabo de 2 h extraer el tubo de test del calefactor y dejar enfriar en 
posición invertida durante 60 min.  Después de 60 min girar el tubo de test, limpiar por la 
parte exterior y medir la solución colorante en el espectrofotómetro a una longitud de onda 
de 585 nm. 
2.2.5 Ensayos de toxicidad aguda 
 
Existen diferentes pruebas de laboratorio para la evaluar de la biotoxicidad aguda de 
una muestra específica.  Con base en la respuesta de determinados organismos sometidos a 
una muestra específica se puede concluir si un efluente es idóneo o no para su vertimiento, 
así como los efectos que puede tener no sólo sobre los seres humanos, sino sobre 
cualesquiera de las variables de calidad del ambiente.  Sin embargo, los ensayos de toxicidad 
no proporcionan una respuesta absoluta al riesgo que un efluente en particular puede suponer 
para la población humana.  Es decir, una escasa toxicidad sobre los organismos evaluados 
no significa que igualmente lo sea para los seres humanos (Manfra et al., 2016). 
 
Numerosos ensayos sobre la toxicidad en diversas especies han sido ampliamente 
descritos. No obstante, no es evidente extrapolar los resultados obtenidos de unas especies 
a otras, o usarlos para realizar pronósticos sobre los efectos nocivos que un efluente podría 
tener sobre la humanidad o el ambiente (Rizzo, 2011). 
 
Con base en varias investigaciones, la manera adecuada de evaluar la biotoxicidad de 
un agua residual es mediante el uso de cuatro organismos diferentes. Primero se usa la 
prueba de inhibición de la luminiscencia emitida por la bacteria Vibrio fischeri; luego una 
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prueba de la movilidad del crustáceo Daphnia magna, a continuación un alga denominada 
Selenastrum capricornutum, y finalmente, se realiza el bio-ensayo con un pez (la trucha arco 
iris) (Bae et al., 2016).  No obstante, debido a aspectos prácticos y económicos, la 
determinación de la biotoxicidad se realiza con un único organismo, lo que permite 
contrastar los valores de toxicidad para varias muestras, compuestos o efluentes.  De esta 
manera, la prueba de toxicidad que se utilice debe ser, representativa, rápida y económica. 
 
Actualmente, el propósito de los laboratorios afines con la evaluación de productos 
naturales ha sido desarrollar y emplear nuevos sistemas de bioensayos; fomentando procesos 
económicos y fáciles de utilizar (Martinez et al., 1998, Carballo et al., 2002, Silva et al., 
2004, Torokne et al., 2007, Rodrigues et al., 2008, Abu Shaala et al., 2015, Punzi et al., 
2015, Manfra et al., 2016). Cada investigador ejecuta sus propios bioensayos de forma 
rápida, reproducible y alcanza sus resultados confiables estadísticamente.  Los invertebrados 
acuáticos son ampliamente utilizados en estudios ecotoxicológicos, debido a que son 
relativamente fáciles de mantener en condiciones de prueba, su uso no está (hasta el 
momento) restringido por cuestiones éticas, y en general son más sensibles a una gama de 
contaminantes que vertebrados o plantas (Manfra et al., 2016).  Entre los bioensayos más 
empleados se encuentra el de la Artemia spp.  Esta es una prueba habitual para evaluar el 
efecto letal de las sustancias en larvas de Artemia spp., y de esta manera se pronostica su 
destreza para causar la muerte de células cancerígenas en cultivo de tejidos, matar insectos 
y/o producir un amplio rango de efectos farmacológicos (Sorgeloos et al., 2001).  Artemia 
spp. son camarones minúsculos de cuerpo blando, de color carmelita y transparentes a la 
luz; corresponden al Phylum Arthropoda, clase Crustaceae, subclase Branchiopoda.  
Comúnmente, son conocidos por el nombre de artemia, denominados también “monos de 
mar” o “brine shrimp” en inglés.  Estas especies se localizan en todo el mundo en aguas de 
alta salinidad, soporta altas concentraciones de iones cloruro y crecen a temperaturas entre 
6 y 35ºC (Svensson et al., 2005).  La disponibilidad permanente de huevos (quistes) a partir 
de los cuales pueden ser producidas las larvas permite las siguientes ventajas: - no es 
necesario tener una colonia viva siempre, - los ensayos pueden ejecutarse dónde y cuándo 
sea requerido, - se tiene continuamente de un número suficiente de individuos de la misma 
edad y condición fisiológica.  Las larvas de Artemia spp. se han empleado por más de 40 
años en investigaciones toxicológicas y ecotoxicológicas (Punzi et al., 2015, Manfra et al., 
2016) y se ha estudiado su biología y usos potenciales en diferentes áreas como un 
procedimiento práctico y económico para la evaluaciónn de bioactividad de compuestos 
sintéticos y productos naturales (Rizzo 2011).  Por esto y debido a que obedece 
perfectamente las condiciones señaladas en varias investigaciones para una fiel comparación 
entre toxicidades de diversas muestras, es el procedimiento elegido para determinar la 
toxicidad aguda correspondiente a las aguas residuales evaluadas en este trabajo de 





El ensayo se efectúa en placas Petri de vidrio de 5 cm de diámetro. Se introducen 20 
larvas con una pipeta Pasteur a cada placa Petri.  El volumen de agua de mar que se adiciona 
con las larvas no debe exceder 0.05 mL. Posteriormente, 10 mL de las concentraciones 
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respectivas del compuesto tóxico (ya aclimatado a 25ºC) se agregan a las placas, que son 
incubadas en la oscuridad a una temperatura de 25±1ºC.  Se realiza una prueba preliminar 
para determinar el intervalo crítico (una placa Petri por concentración y una como control).  
Para ello se prepara una serie de diluciones de la muestra tóxica con agua de mar artificial.  
Después de 24 horas, se determina el número de larvas muertas en cada placa Petri. La larva 
es considerada muerta si no se observa movimiento de los apéndices durante 10 segundos.  
La mortalidad de Artemia spp se calculó mediante la siguiente ecuación: 
 
𝑀𝑜𝑟𝑡𝑎𝑙𝑖𝑑𝑎𝑑 (%) = (
𝑁0 − 𝑁𝑡
𝑁0
) 𝑥100 (2.2) 
 
N0 son los miembros vivos iniciales de Artemia spp y Nt son los miembros vivos en el tiempo 
t. 
2.2.6 Fraccionamiento mediante distribución de peso molecular 
 
Las técnicas de fraccionamiento más utilizadas en los últimos años, para la 
caracterización de materia orgánica natural (MON), son el proceso de adsorción con resinas 
y la ultrafiltración (Hua y Reckhow, 2007).  La ultrafiltración (UF) es una técnica simple de 
fraccionamiento utilizado para separar la MON en diferentes fracciones de tamaño 
molecular, son basados en el peso molecular aparente (MWA) (Zhao et al., 2006).  Las 
membranas de UF tienen diferentes valores de corte de peso molecular (MWCO); los valores 
generalmente empleados son 1, 3, 5, 10 y 30 kiloDaltons (kDa).  Además, una de las ventajas 
más significativas de las técnicas de UF es que no hay que agregarles reactivos químicos a 
las muestras (Lai et al., 2007).  La determinación de fracciones en las muestras de agua se 




Los contaminantes de las aguas residuales textiles (ART) se fraccionaron mediante el 
uso secuencial con cuatro membranas de ultrafiltración (UF) y se obtuvieron cinco 
fracciones: cuatro retentatos (> 30, 30–10, 10–5 y 5–3 kDa) y un permeato (< 3 kDa). Las 
muestras de aguas residuales textiles se dividieron por ultrafiltración (UF) en cinco 
fracciones con diferentes análisis de Distribución de Peso Molecular (MWD):  
(i) Con MW <3 kDa (MW1), (ii) con 3 <MW <5 kDa (MW2) (iii) con 5 <MW <10 kDa 
(MW3), (iv) con 10 <MW <30 kDa (MW4) y (v) con MW> 30 kDa (MW5).  Las membranas 
utilizadas fueron de celulosa ultracell regenerada, 44,5 mm, Millipore Corporation, 
(Alemania), con cortes de MW de 3 kDa, 5 kDa, 10 kDa y 30 kDa.  El proceso de UF se 
realizó en un sistema de ultrafiltración de 50 ml de Amicon® Stirred Cell, EMD Millipore-
Merck, (Darmstadt, Alemania) y la presión de operación se mantuvo constante a 0.2 MPa 
mediante un suministro constante de N2 altamente puro (99.999% vol.).  El esquema del 
proceso UF y el equipo de separación se representan en la Figura 2-1. Para el proceso de 
aislamiento, las membranas se lavan durante 30 min con NaOH 0.1 M y se enjuagan con 
agua desionizada. Luego se conservaron en solución de etanol/agua al 10% a 4°C, según las 
instrucciones del fabricante. El proceso fue aplicado a las aguas residuales sin tratar y aguas 
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tratadas.  5 mL iniciales y finales de filtrado de cada proceso de UF se descartan debido al 
ensuciamiento de la membrana.  Después, se determina la concentración de COT de cada 





Figura 2-2: Proceso de ultrafiltración.  (A) Equipo de separación,  
(B) Esquema de separación de UF en serie 
 
2.2.7 Determinación del peróxido de hidrógeno (H2O2)  
 
 
El H2O2 es una de las substancias usadas y generadas cuando se recurren a los Procesos 
Avanzados de Oxidación como métodos de tratamiento de aguas. En consecuencia, su 
cálculo es esencial con el fin de valorar su presencia o ausencia en el sistema.   
 
Uno de los métodos utilizados para la determinación del H2O2 es la valoración 
yodométrica, técnica analítica generalmente empleada para la determinación de agentes 
oxidantes y se fundamenta en la adición del ion yoduro en exceso, en medio ácido, que 
reacciona con el agente oxidante (H2O2), generando el anión I3
- (reacción 2.3), que es 
titulado con tiosulfato en solución empleando almidón como indicador.  El almidón produce 
un complejo con el I3
- de color azul grisáceo oscuro que cambia a transparente en el instante 
en que el tiosulfato ha reaccionado totalmente con el anión I3
- para generar de nuevo el ión 
yoduro (reacción 2.4) (Klassen et al., 1994). 
 
𝐻2𝑂2 + 3𝐼
− + 2𝐻+ ↔ 𝐼3
− + 2𝐻2𝑂 (2.3) 
𝐼3
− + 2𝑆2𝑂3
2− ↔ 3𝐼− + 𝑆4𝑂6
2− (2.4) 




Dependiendo de la concentración esperada de H2O2, si es mayor o menor a 100 mg/L, 
se toman entre 5 y 25 mL de muestra respectivamente.  Para garantizar las condiciones 
ácidas, se adicionan 20 mL de H2SO4 2N a la muestra y 25 mL de KI 0.2 M, y 
aproximadamente 8 gotas de almidón.  La solución se mantiene durante 30 minutos en un 
recipiente cerrado, a temperatura ambiente y bajo la oscuridad, hasta que la reacción de 
oxidación-reducción se lleve a cabo.  Posteriormente, se efectúa la titulación de la solución 
con Na2S2O3 0.05 M, hasta que la solución se torne transparente.  La concentración de H2O2 
presente en la muestra se establece teniendo en cuenta que el número de equivalentes de 
H2O2 presente en la disolución es igual, en el punto de equivalencia, al número de 
equivalentes de Na2S2O3 gastado en la valoración.   
 
La verificación del método se realiza mediante la valoración de una disolución patrón 
de H2O2 a una concentración de 10 mM.  Este método analítico no se recomienda para 
concentraciones de H2O2 inferiores a 50 mg/L debido a que las interferencias generadas por 
el ión Fe3+ y especialmente el oxígeno disuelto presentes en las muestras pueden ser 
considerables (ambas especies pueden oxidar al ión yoduro).  En el caso en el que la 
concentración esperada de H2O2 fuese ˂ 50 mg/L, se emplearon las tiras de MQuant
TM 
(Merck Cat. No. 1.10011.0001) para su medida en las muestras recién tomadas. 
2.2.8 Eliminación del peróxido de hidrógeno con MnO2  
 
La eliminación del H2O2 presente en las muestras tratadas mediante los diferentes 
Procesos Avanzados de Oxidación implementados es necesaria, no sólo desde el punto de 
vista de la detención de la reacción, sino también para realizar los análisis de toxicidad, 
biodegradabilidad y DQO con una alta confiabilidad.  El H2O2 interfiere en las mediciones 
de la DQO, incrementa la toxicidad y disminuye la biodegradabilidad de la muestra 
ocultando el comportamiento real de la muestra tratada (Do et al., 2009). 
 
 
 Procedimiento  
 
Las muestras son previamente neutralizadas a un pH ≈ 7.  Para eliminar una 
concentración de 13 mM de H2O2, se adicionan 0.5 g de MnO2 a 25 mL de muestra, bajo 
agitación a temperatura ambiente, durante 10 minutos de reacción (Ibídem).  Al final de la 
reacción, con el objetivo de verificar la completa eliminación del H2O2, se determina su 
concentración con las tiras MQuantTM (Merck Cat. No. 1.10011.0001)     
 
Para verificar que el MnO2 adicionado a las muestras no introduce interferencias 
importantes en la medición de la DQO, se evalúan varias diluciones de muestra sin H2O2.  
Se comprueba que la variación con respecto al valor original no es superior al 4%. 
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2.2.9 Determinación de los sólidos suspendidos totales  
 
Los sólidos totales es el término empleado para la materia residual que permanece en 
el recipiente después de haber evaporado totalmente la muestra y de secar la materia en un 
horno a una temperatura previamente definida.  Los sólidos totales engloban a los “sólidos 
totales en suspensión”, que se define como la fracción de sólidos totales que quedan 
retenidos en un filtro.  En este análisis, la pérdida de materia orgánica por volatilización 
suele ser insignificante (APHA, 2012). 
 
La muestra bien homogeneizada se evapora en un filtro previamente secado en un 
horno hasta obtener un peso constante.  El aumento en el peso del filtro con respecto a su 
peso una vez secado representa los sólidos totales en suspensión.  Las interferencias que se 
pueden detectar en este método provienen de muestras que contengan una alta concentración 
de calcio, magnesio, cloruro y/o sulfato, debido a que son especies higroscópicas que 
requieren un tiempo de secado más prolongado y un rápido pesado del filtro.  Además, una 
cantidad de residuo excesiva en el filtro puede formar una “costra” que atrape fácilmente el 
agua, con lo que se debe de establecer un límite de muestra de forma que el residuo obtenido 
no sea mayor de 200 mg. 
 
 Procedimiento 
Previo al análisis, los filtros se lavan con agua destilada y secados en un horno a una 
temperatura entre 103 y 105º C durante una hora. Los filtros utilizados tienen un tamaño de 
poro de 1.2 μm y están formados por una mezcla biológicamente inerte de acetato de 
celulosa y de nitrato (MF-Millipore Membrane Filter, 1.2 μm y 47 mm, ref: RAWP04700).  
Una vez secados se almacenan en un desecador y se pesan justo antes de ser utilizados.  Se 
escoge un volumen de muestra a filtrar que vaya a dar lugar a un residuo que pese entre 2.5 
y 200 mg. Se toma el volumen de muestra completamente homogenizada y se pasa a través 
del filtro. El filtrado se transfiere a un sistema a vacío con un matraz.  Se evapora y se seca 
la muestra retenida sobre el filtro en la estufa, de nuevo a una temperatura entre 103 y 105º 
C durante 2 horas.  Posteriormente, el filtro con la materia seca se deja enfriar en un 
desecador y se pesa.  Este proceso de secado, enfriado y pesado se repite hasta que el peso 
obtenido sea constante o se obtenga una variación inferior al 4% o 0.5 mg con respecto al 
peso anterior. 
2.2.10 Determinación de ácidos carboxílicos  
 
El seguimiento de algunos ácidos carboxílicos generados durante el proceso de 
oxidación evaluado, se efectuan mediante cromatografía líquida de alta resolución con 
detector de UV (HPLC-UV).  Esta técnica de cuantificación de compuestos disueltos en 
agua es muy utilizada debido a su alta sensibilidad, y a su competitividad para la separación 
de especies no volátiles o termolábiles (proteínas, aminoácidos, ácidos nucleicos, ácidos 
carboxílicos, hidrocarburos, terpenoides, plaguicidas, carbohidratos, drogas, antibióticos, 
entre otros) (Moldoveanu y David, 2016).  También, permite la inyección directa de muestra 
sin necesidad de realizar un proceso de extracción previo. 
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En la cromatografía líquida de alta resolución la fase móvil se bombea a alta presión 
por una columna que contiene partículas de fase estacionaria con un diámetro de entre 3 y 
10 μm.  A menor tamaño de partícula, más eficiente es la columna, pero mayor la resistencia 
que opone al flujo.  En la cromatografía en fase reversa, la fase estacionaria es menos polar 
que la fase móvil, los solutos más polares fluyen primero y la retención del soluto se 
incrementa aumentando la polaridad de la fase móvil.  La fase móvil, generalmente, está 
constituida por una mezcla de agua y un disolvente orgánico (metanol, acetonitrilo, etc.).  
La selección del procedimiento, se fundamenta de acuerdo a: el tamaño, polaridad y 
naturaleza iónica del soluto.  Dependiendo de la complejidad del problema, puede emplearse 
una elución isocrática, cuando la proporción de fase móvil no cambia durante el análisis, o 
en gradiente, en la que dicha proporción cambia durante el análisis.  Esta última se usa en 
casos más complejos, como por ejemplo cuando varios compuestos deben ser analizados 
simultáneamente.  El compuesto genera una señal en el detector de UV/Vis, a la salida de la 
columna, que se encuentra linealmente relacionada con su concentración y con las 




El equipo empleado para estos análisis de los ácidos carboxílicos fue un cromatógrafo 
Agilent Technologies serie 1200, equipado con desgasificación a vacío, bomba cuaternaria 
de pistón (capaz de proporcionar mezclas de hasta cuatro disolventes diferentes en diversas 
proporciones), un compartimiento termostatizado para la columna cromatográfica, un 
detector de arreglo de diodos en fila UV/Vis y un sistema de inyección automática. El control 
y la adquisición de datos se realizó mediante el software Agilent Chemstation®.  La columna 
cromatográfica utilizada para la separación de los diferentes ácidos fue la columna de fase 
reversa Hi-Plex H (PL1170-6830 8 μm, 7.7 x 300 mm, matriz estireno/divinilbenceno 
sulfonado monodispersa), utilizada en la investigación de Garcia-Segura y Brillas (Garcia-
Segura y Brillas, 2011), la cual se encuentra protegida por una precolumna. 
 
Previamente a su inyección en el HPLC-UV, la muestra fue diluida mediante la 
adición del mismo solvente empleado en el método de detección y en un porcentaje lo más 
similar al usado en dicho método.  La muestra diluida es filtrada con el fin de eliminar los 
posibles sólidos en suspensión presentes, empleando filtros PTFE con tamaño de poro de 
0.22 μm (Millipore Millex®GN).  Este tratamiento previo de las muestras permite no sólo 
evitar la adsorción del compuesto a analizar sobre el filtro, sino que también disuelve los 
compuestos orgánicos en forma sólida suspendidos en la mezcla.  Además, la dilución de la 
muestra facilita la desorción del compuesto a analizar en la superficie del catalizador, 
permitiendo la determinación no solo de la cantidad disuelta en el agua sino también de la 
adsorbida sobre el catalizador. 
 
Las condiciones correspondientes al método de detección para cada uno de los 
compuestos intermediarios generados durante el proceso de oxidación fueron: El caudal de 
la bomba cuaternaria = 0.6 mL/min, fase móvil 5 mM de H2SO4, Longitud de onda = 210 
nm, temperatura = 55 °C y el volumen inyectado = 20 μL (Agilent Hi-Plex Ligand Exchange, 
Columns, www.agilent.com) 
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Para la identificación y cuantificación de cada uno de los ácidos se empleó una curva 
de calibración.  En la Tabla 2-3, se muestran los ácidos evaluados con sus respectivos 
tiempos de retención. 
 
Tabla 2-3: Ácidos carboxílicos evaluados con sus respectivos tiempos de retención (Hi-
Plex Retention Times, www.agilent.com) 
 











2.3 Equipos y montajes experimentales 
2.3.1 Reactivos químicos 
 
Todos los reactivos utilizados fueron grado analítico, suministrados por Merck y 
utilizados sin purificación adicional.  Entre las sales metálicas hidrolizantes más usadas para 
el proceso de CQ se encuentran el Al2(SO4)3 (alumbre), FeCl3 y el Fe2(SO4)3.  Varios autores 
han reportado el potencial del Al2(SO4)3 (Patel y Vashi, 2010, El-Gohary y Tawfik, 2009, 
Kumar et al., 2008, Golob et al., 2005) y FeCl3 (Guendy, 2010, Moghaddam et al., 2010, 
Bidhendi et al., 2007, Suksaroj et al., 2005, Kim et al., 2004, Kim et al., 2003) para la 
remoción de colorante y materia orgánica.  Consecuente con lo anterior, para esta 
investigación se seleccionaron los coagulantes Al2(SO4)3.18H2O (99.9%) y FeCl.6H2O 
(99%).  NaCl (sal común) para ajustar la conductividad en los procesos electroquímicos.  
FeSO4.7H2O (99.5%) y H2O2 al 30% para las reacciones Fenton y foto-Fenton, Para la 
preparación de las soluciones, se utilizó agua de alta pureza tomada de un sistema Aquelix, 
con una resistividad de 15 MΩ.cm.  El pH fue ajustado usando H2SO4 (99%) o NaOH (97%). 
2.3.2 Procesos de coagulación química 
 
El proceso de coagulación se realizó en un equipo para prueba de jarras (Centricol) 
equipado con seis compartimentos iguales de 2 L de capacidad.  La prueba se realizó de 
acuerdo con el procedimiento estándar ASTM D2035:2008, que consiste en tres etapas: 1) 
mezcla rápida (con dosis 300, 400, 600, 900 y 1200 mg/L de coagulante (Al2(SO4)3.18H2O 
o FeCl3.6H2O) y pH 3, 5, 7 y 9), con agitación de 500 rpm durante 1 min para la disolución 
uniforme del coagulante; 2) agitación lenta a 20 rpm durante 20 min para promover la 
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formación de flóculos, y 3) 15 min de sedimentación sin agitación.  Al final del proceso, se 
determinó la eficiencia del proceso mediante la determinación de la DQO, el color y la 
turbidez residual del sobrenadante para cada una de las dosis evaluadas. 
 
La caracterización del agua antes y después del tratamiento se realizó de acuerdo a lo 
descrito en la sección 2.2.  Se utilizó un espectro-fotómetro Macherey-Nagel NanoColor 
UV-Vis en el intervalo de (200-700) nm para determinar la variación de la absorbancia y el 
color.  Después de completar cada tratamiento de CQ, se midieron el color, la DQO y la 
turbidez del sobrenadante.  Los porcentajes de remoción se calcularon de la siguiente 
manera: 
 
 %𝑅𝐶 = (
𝐴𝑏𝑠𝑖 −𝐴𝑏𝑠𝑡 
𝐴𝑏𝑠𝑖 
) 𝑥100 (2.5) 
















Donde Ti y Tt son la Turbidez inicial y en el tiempo t, respectivamente. 
2.3.3 Procesos de electro-coagulación  
 
Se han reportado varios estudios comparativos de EC con ánodos de Fe y Al para 
diferentes colorantes utilizados en la industria textil.  Las investigaciones muestran que el 
uso de Fe es ventajoso en comparación con Al (Amani-Ghadim, et al., 2013, Pirkarami et 
al., 2013, Durango-Usuga et al., 2010, Olad et al., 2010).  En la gran mayoría de casos, se 
ha observado que la superioridad del ánodo de Fe está relacionada con la reducción de los 
colorantes por los iones Fe2+ suministrados al medio, un hecho que no se produce cuando se 
utiliza Al, debido a que los colorantes solo se eliminan por adsorción pura y coagulación 
(Patel, et al., 2011).  Un aspecto significativo es que los ánodos de Fe en presencia del ion 
Cl- generan mayor remoción de colorantes que los de Al (el ion Cl- inhibe la producción de 
Al3+), como consecuencia de mayor liberación de Fe2+, lo que hace que el tratamiento de EC 
con Fe sea más eficiente que con Al (Amani-Ghadima, et al., 2011).  Los electrodos de Al 
generan altas cantidades de coagulantes inhibiendo la rápida sedimentación de los flóculos, 
debido a la estructura de gel de los hidróxidos de Al.  Mientras que para los electrodos de 
Fe es más rápida, debido a la diferente morfología de las partículas de hidróxido de hierro, 
que están mejor definidas y tienen una mayor densidad que los hidróxidos de Al (Zodi et 
al., 2009, Bayramoglu et al., 2007, Kobya et al., 2003).  Asimismo, la solubilidad del Fe en 
la solución es relativamente baja en un intervalo amplio de pH, mientras que la solubilidad 
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del Al es mucho mayor (Durango-Usuga et al., 2010). Por lo tanto, las concentraciones 
residuales de los materiales del ánodo en la solución después del tratamiento deben 
controlarse, para garantizar que las concentraciones de los iones metálicos cumplan con las 
normativas ambientales.  Por otro lado, los electrodos de Fe son más económicos 
(Superintendencia Financiera de Colombia, 2019, Bayramoglu et al., 2007). 
 
Por las razones anteriormente expuestas, se prefirieron los electrodos de hierro (Fe) a 
los de aluminio (Al).  Para la realización de todos los experimentos, se utilizó una celda 
electroquímica de acrílico (0.12 L), operada en modo batch, continuamente agitada.  Se 
usaron dos electrodos de hierro (pureza > 98%) de placa verticales, conectados en 
disposición monopolar a una fuente de alimentación de corriente continua BK-Precision (0-
30 V, 0-5 A, Yorba Linda, California) funcionando en modo galvanostático, ver Figura 2-2.  
Las dimensiones de los electrodos fueron: 18 mm de ancho, 50 mm de alto y 0.6 cm de 
espesor.  El espacio entre cada par de electrodos se estableció en 1 cm. Se determinó el peso 
de los electrodos antes y después de cada experimento para saber la pérdida de peso del 
ánodo.  En la parte superior de la celda, se instaló un sensor PT-100 (± 0.01 K) para medir 
la temperatura de la solución.  La temperatura se mantuvo a 22 °C usando un termostato 712 
de Polyscience (Niles, Illinois) conectado a la camisa del reactor.  Antes de cada 
experimento, los electrodos se lavaron con una solución al 30% en peso de H2SO4 y, 
posteriormente, se enjuagó con suficiente agua destilada. La velocidad de agitación se 
mantuvo a 60 rpm y el pH natural (7), debido que el hierro es más eficiente a pH neutro y 
alcalino, especialmente entre 6 <pH < 9 (Kobya et al., 2003).  Para determinar la cantidad 
de lodo, el efluente se filtró y el residuo sólido se secó hasta peso constante.  Al final de 
cada ensayo, se tomó una muestra de 5 mL y se centrifugó a 2000 rpm durante 10 minutos 
antes del análisis. 
 
 
Figura 2-3: Celda electroquímica para el proceso de EC 
 
Después de completar cada tratamiento de EC, se midieron el color, la DQO y la 
turbidez del sobrenadante.  Los porcentajes de remoción se calcularon mediante las Ecs. 
(2.5-2.7), y los costos de operación (C.O) mediante la Ec. (2.8). 
  




3) es el volumen de la celda electroquímica.  El primer término dentro del 
paréntesis representa el costo del ánodo consumido (USD/kg) determinado mediante la ley 
de Faraday, donde M es el peso molecular (kg/kmol) de ánodo, I es la corriente eléctrica 
(A), t es el tiempo de electrólisis (h), n es la cantidad de electrones transferidos, y Fa es la 
constante de Faraday (26801.4 Ah/ kmol).  El segundo término corresponde a la energía 
consumida en el proceso EC, con V como voltaje aplicado.  S es la cantidad de NaCl 
utilizada (kg) y LG es el lodo generado (kg). Los costos de operación (C.O) se calcularon 
utilizando los siguientes datos: costo del ánodo 0.9 USD /kg, costo de la energía 0.2 USD 
/kWh, costo de NaCl 0.075 USD /kg y el costo de transporte y disposición del lodo 10.13 
USD /tonelada de lodo (Superintendencia Financiera de Colombia, 2019, costos de energía 
suministrado por EPM, en zona industrial).  La distancia entre los electrodos se fijó en 1 cm, 
puesto que en varias investigaciones se ha encontrado que a distancias entre electrodos 
superiores a 1 cm, se presenta un incremento en el voltaje, lo que implica un aumento en el 
consumo de energía, no obstante, si la distancia se aumenta indiscriminadamente, ocasiona 
que el voltaje sea invariable, generando que la resistencia eléctrica entre los electrodos 
aumente y la corriente que pasa a través de los electrodos disminuya.  La disminución de la 
corriente conduce a una menor producción de iones de metal e hidróxidos y la eficiencia de 
remoción del contaminante disminuye.  Por otro lado, el aumento de la distancia entre los 
electrodos, origina menor interacción del contaminante con los hidróxidos y poli-hidróxidos, 
generando que la atracción electrostática disminuya, lo que implica una disminución en la 
eficiencia el proceso.  Inversamente, si la separación es muy pequeña se produce un 
movimiento lento de iones, requiriendo más tiempo para la formación de los flóculos 
(Dalvand et al., 2011, Olad et al., 2010, Song et al., 2007, Daneshvar, et al., 2004).  Se 
determinó el peso de los electrodos antes y después de cada experimento para saber la 
pérdida de peso de cada ánodo.    
2.3.4 Procesos Fenton y foto-Fenton 
 
El montaje utilizado para ambos procesos se observa en la Figura 2-3; el proceso 
Fenton se realizó en un reactor de vidrio pirex con una capacidad de 80 mL y el proceso 
foto-Fenton en un reactor de 150 mL con una lámpara interna, protegida, para facilitar la 
irradiación de una lámpara (Black Light, F6T5/BL Philips), con una potencia de 6 W, 
longitud de onda de 365 nm, 15 mm de diámetro y 225 mm de longitud.  Adicionalmente, 
se utilizó un radiómetro (Delta Ohm HD 2102), con el fin de determinar el poder incidente 
superficial de la lámpara y flujo de fotones de 1.47 * 1019 1/m2/s, y flujo radiante 0.5 
mW/cm2.  En la parte superior de los reactores, se instaló un sensor PT-100 (± 0.01 K) para 
medir la temperatura de la solución.  La temperatura se mantuvo a 22 °C usando un 
termostato 712 de Polyscience (Niles, Illinois) conectado a la camisa del reactor. Para 
determinar la cantidad de lodo, el efluente se filtró y el residuo sólido se secó hasta peso 
constante. Al final de cada ensayo, se tomó una muestra de 5 mL y se centrifugó a 2000 rpm 
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los experimentos, la solución se agitó (150 rpm) con una barra magnética para asegurar su 
homogeneización y evitar efectos de transferencia de masa. 
 
 
(a)            (b) 
 
Figura 2-4: Reactores empleados en la investigación.  (a) Fenton, (b) foto-Fenton 
 
Los C.O se calcularon mediante la Ec (2.9). 
 
 
En el primer término, LG, representa los lodos generados en toneladas/m3. El segundo 
término, PHG (mL/mL)) corresponde a la cantidad de H2O2 consumido en el proceso 
Fenton. SH es la cantidad de FeSO4.7H2O requerido en (kg/m
3) y AS (mL/mL) es la cantidad 
de H2SO4 utilizado para ajustar el pH de la solución. Se utilizaron los siguientes datos: costo 
de transporte y disposición del lodo = 10.13 USD/tonelada de lodo, costo del H2O2 = 0.53 
USD /m3, costo del FeSO4.7H2O = 0.15 USD /kg y el costo del H2SO4 = 0.67 USD /m
3. 
Costo de la energía consumida por la lámpara, m = 0.747 USD/m3-h y t tiempo en horas. 
Para el proceso Fenton m = 0. 
2.3.5 Proceso de Electro-oxidación 
 
Para la realización de todos los experimentos de electro-oxidación se utilizó una celda 
electroquímica de similar aspecto a la descrita en la sección 2.3.3.  Se usó un electrodo de 
placa vertical de hierro (pureza > 98%, 18×50×6 mm) como cátodo, material empleado 
ampliamente en la literatura, económico y de fácil consecución (Alcocer et al., 2019, 
Elaissaoui et al., 2019, Olvera-Vargas et al., 2014, Almomani y Baranova, 2013) y uno de 
diamante dopado con boro (Si/DDB) como ánodo (15×50×5 mm, Fraunhofer, USA).  Antes 
de cada experimento, los electrodos se lavaron, el de Si/DDB con agua destilada y se dejó 
secar al aire, y el electrodo de hierro con una solución al 30% en peso de H2SO4 y 








) = (0.01 (
𝑈𝑆𝐷
𝑡𝑜𝑛
) ∗ LG (
𝑡𝑜𝑛
𝑚3
) + 0.53 (
𝑈𝑆𝐷
𝑚3
) ∗ PHG (
mL
mL







) + 0.67 (
𝑈𝑆𝐷
𝑚3
) ∗ 𝐴𝑆 (
𝑚𝐿
𝑚𝐿
) + 𝑚 (
𝑈𝑆𝐷
𝑚3 ∗ ℎ
) ∗ 𝑡) 
(2.9) 
62 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
mantuvo a 240 rpm.  Al final de cada ensayo, se tomó una muestra de 5 mL y se centrifugó 
a 2000 rpm durante 10 minutos antes del análisis. 
 
Los porcentajes de degradación (%DC y %DDQO) se calcularon de acuerdo a las Ecs. 




Donde Vr (m3) es el volumen de la celda electroquímica, el primer término entre 
paréntesis corresponde a la energía consumida en el proceso de EO, I es la corriente eléctrica 
(A), t es el tiempo de electrólisis (h), y V es el voltaje aplicado. S es la cantidad de NaCl 
(kg) utilizada para ajustar la conductividad y AS es el H2SO4 usado para ajustar el pH.  Los 
costos de operación se calcularon utilizando los siguientes datos: costo de la energía 0.2 
USD/kWh, costo de NaCl = 0.075 USD/kg y el costo del H2SO4 = 0.67 USD/m
3 
(Superintendencia Financiera de Colombia, 2019).   
2.3.6 Proceso Secuenciales 
 
Se evaluaron varios sistemas de tratamiento basados en la integración secuencial de 
los procesos de coagulación química (CQ) o Electrocoagulación (EC) con los procesos 
Fenton/foto-Fenton/EO (es decir, CQ/F, CQ/FF, CQ/EC, EC/F, EC/FF y EC/EO) para 
degradar la materia orgánica recalcitrante y mejorar el índice de biodegradabilidad del agua 
residual textil.  El montaje se representa en la Figura 2-4.  Para comenzar la investigación, 
se realizó una caracterización del efluente de aguas residuales en términos de su 
biodegradabilidad (DBO5/DQO), color, barrido espectral (200-700 nm), toxicidad, carga de 
materia orgánica (DQO, DBO5, COT), distribución de peso molecular y contenido de sólidos 
(sólidos totales y turbidez).  Posteriormente, se evaluó el proceso de CQ y EC (bajo las 
condiciones establecidas en el capítulo 3).  A continuación, el agua residual pre-tratada fue 
centrifugada y el sobrenadante fue sometido a alguno de los procesos secuenciales, 
mencionados previamente (se empleó el mismo procedimiento utilizado en el capítulo 4, 
equipos, reactivos, variables y variables de respuesta, etc).  Para los procesos (acoplados), 
se realizó un diseño experimental Box-Behnken (BBD) para determinar las condiciones de 
operación, en términos de la eficiencia de la degradación de la materia orgánica.  El COT, 
la DBO5 y el índice de biodegradabilidad se evaluaron después del tratamiento prestando 
especial atención a la toxicidad del agua tratada.   En el capítulo 5, se explica en detalle cada 
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Figura 2-5: Representación de los procesos secuenciales de tratamiento:  
CQ/F-FF, EC/F-FF, CQ/EO y EC/EO 
2.4 Diseño experimental y métodología de optimización 
 
Esta investigación utiliza como método estadístico de análisis de datos la metodología 
de superficie de respuesta (MSR), que es un conjunto de técnicas matemáticas y estadísticas 
útiles para el modelado y análisis en aplicaciones donde la respuesta de interés está 
influenciada por varias variables y donde el objetivo es el de optimizar (maximizar, 
minimizar o cumplir ciertas restricciones de la variable respuesta) (Montgomery, 2012). La 
MSR involucró: (i) la selección de variables independientes (factores) y la definición de sus 
niveles experimentales; (ii) la selección de variables dependientes (respuestas); (iii) la 
selección del tipo del diseño experimental y su ejecución; (iv) el análisis matemático y 
estadístico de los datos experimentales obtenidos (ajuste a una función polinómica); (v) la 
evaluación del modelo ajustado; (vi) la optimización; (vii) validación del modelo. 
 
El diseño experimental es una herramienta que, mediante la estadística, permite la 
programación de los ensayos experimentales, de tal manera que se inducen cambios 
deliberados en las variables de entrada para identificar su influencia en una variable de 
respuesta. Cuando el problema gravita en datos que son susceptibles a errores 
experimentales, la técnica estadística es un medio objetivo para realizar el análisis. 
Consecuentemente, para la solución a cualquier problema experimental son fundamentales 
dos aspectos: el diseño de experimentos y el análisis estadístico de los datos, los cuales están 
íntimamente relacionados debido a que el procedimiento de análisis depende directamente 
del diseño utilizado (ibidem).  Entre los diseños estadísticos de experimentos existentes se 
seleccionó el diseño Box-Behnken (DBB), que es una combinación de diseños factoriales 
2k con diseños de bloques incompletos; para factores cuantitativos a tres niveles, el resultado 
es un diseño de segundo orden ortogonal, rotable o casi rotable.  Son más eficiente con 
respecto al número de experimentos necesarios en relación a otros diseños existentes.  Son 
empleados como sustituto de los Centrales Compuestos (DCC) cuando existen restricciones 
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en el espacio, son sencillos de utilizar, y tienen la ventaja de realizarse secuencialmente 
(Goupy y Creighton, 2007). 
 
La selección de un diseño estadístico de experimentos está estrechamente vinculada 
con un modelo matemático que asocia la respuesta con los factores evaluados.  La gran 
diversidad de los diseños disponibles (factoriales, ortogonales de Taguchi, Placket-Burman, 
etc.) deducen un modelo lineal en la respuesta.  Si se presagia una no linealidad significativa 
debe apelarse a diseños que admitan ajustes de modelos de orden superior. Por ejemplo, los 
diseños de experimentos compuestos centrales (DCC) y Box-Behnken (DBB), son 
frecuentemente usados en la MSR en regiones próximas al óptimo. Una vez elegido el diseño 
de experimentos queda establecido el número mínimo de ensayos a realizar.  Igualmente, 
deben examinarse con atención los tres elementos primordiales para el diseño: las réplicas, 
aleatorizar y análisis por bloques; que son situaciones esenciales que estiman mejor los 
efectos de interés a pesar de la presencia de factores exógenos e inesperados (Montgomery, 
2012).  
 
Se definió DBB multifactorial para establecer, por medio de un análisis de varianza 
(ANOVA), la significación estadística del efecto de los factores de operación sobre las 
variables de respuesta (v.g., maximizar la degradación de la materia orgánica) (Secula et al., 
2014). El ANOVA consiste en clasificar los efectos e interacciones entre las variables. La 
prueba Fisher F, definida como la relación del efecto cuadrado medio respectivo y el error 
cuadrado medio, se utilizó para evaluar la presencia de una diferencia significativa de la 
respuesta de control y para calcular los errores estándar. Cuanto mayor es la magnitud del 
valor F, más significativo es el coeficiente correspondiente. Los valores p se usaron para 
identificar parámetros experimentales que tienen una influencia estadísticamente 
significativa en una respuesta particular. Si el valor p es inferior a 0,05, es estadísticamente 
significativo con el nivel de confianza del 95% (Montgomery, 2012). 
  
El MSR permitió: (i) estimar los parámetros del modelo cuadrático; (ii) detectar la 
bondad del ajuste del modelo; y (iii) usar los bloques (Ibidem). La calidad de los modelos 
obtenidos y su capacidad de predicción se juzgaron a partir del coeficiente de correlación, 
R2 y R2ajustado.  
 
Es importante aclarar que MSR no se usó para entender el mecanismo de degradación 
de las aguas residuales, sino para determinar las condiciones óptimas de operación. 
 
De esta manera, cada uno de los procesos implementados se optimizó usando el diseño 
de experimentos Box-Behnken (DBB) y la MSR. Las variables independientes (o factores 
de operación) y sus niveles, se seleccionaron con base en resultados experimentales 
preliminares y experiencia de los grupos de investigación PRISMA y GIPAB.   
 
Para el proceso EC fueron los siguientes: (i) densidad de corriente (j): En todos los 
procesos electroquímicos, j es el parámetro más importante para controlar la velocidad de 
reacción dentro del reactor y determinar la tasa de producción de coagulante, además, la tasa 
de generación de burbujas aumenta y el tamaño de la burbuja disminuye a medida que 
aumenta la j; ambas tendencias son beneficiosas en términos de una alta eficiencia de 
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eliminación de contaminantes por flotación.  Al aumentar la j el consumo de energía y la 
eficiencia de remoción del contaminante se incrementan.  Además, grandes consumos de 
energía generan pérdidas por la evolución de la energía eléctrica en calórica, ocasionando 
un incremento en la temperatura del sistema.  No obstante, una j demasiado grande genera 
una disminución significativa en la eficiencia del proceso. La conductividad, el pH, la 
temperatura, son factores que influyen en la j. Por lo tanto, para su elección deben tenerse 
en cuenta estos factores.  En la gran mayoría de investigaciones revisadas para la remoción 
de colorantes mediante EC emplearon j entre 2 y 5 mA/cm2, por este motivo, en esta 
investigación se evaluó  j en el intervalo de 2-5 mA/cm2 (Dalvand et al., 2011, Olad et al., 
2010, Song et al., 2007, Daneshvar, et al., 2006, Daneshvar, et al., 2004) (ii) conductividad 
(σ): La σ de la solución afecta la eficiencia de la corriente, el voltaje y el consumo de energía 
eléctrica en el proceso EC. Además, aumentar la σ de la solución utilizando NaCl tiene 
ciertas ventajas, los iones de cloruro podrían reducir significativamente los efectos adversos 
de otros aniones, como HCO3
− y SO4
2− (Chen, 2004), por lo tanto, el intervalo de σ evaluado 
fue entre 3.61 (valor agua residual) y 7 mS/cm (equivalente a 2g/L, Resolución 0631, 2015); 
y (iii) y relación área ánodo sumergido – volumen agua tratada (A/V): Este factor aún no ha 
sido muy investigado y está directamente relacionado con la eficiencia del proceso y con los 
costos de operación (consumo de energía y del electrodo), debido a que a mayor área 
sumergida mayor cantidad de hidróxidos se generan.  De esta manera se seleccionó el 
intervalo de estudio entre 7.5 y 15 (m2/m3) (Zhu et al., 2011).  En todos los casos, la 
concentración inicial de contaminantes correspondía a las condiciones del agua residual y 
tiempo de electrólisis 15 minutos.    
 
Para los procesos Fenton y foto-Fenton fueron: (i) concentración de [Fe2+]: Debe 
tenerse en cuenta que un exceso de Fe2+ puede originar condiciones para el atrapamiento del 
radical ●OH, y producir el radical hidroperóxido, HO2
●, que tiene un potencial de oxidación 
muy bajo y no favorece significativamente el proceso de oxidación de los contaminantes 
(Beltran-Heredia, et al., 2001).  Por lo tanto, el intervalo evaluado fue 0.2-1 mM (ii) 
concentración de [H2O2]: si las cantidades de H2O2 se suministran a altas concentraciones, 
atrapa a los radicales ●OH, generando los HO2
●. Cuando la [Fe2+] es superior a la [H2O2], el 
tratamiento tiende a presentar un efecto de coagulación química. Sin embargo, cuando 
ocurre al contrario (mayor [H2O2]), tiende a producirse una oxidación química (Neyens y 
Baeyens, 2003).  El intervalo de la relación molar recomendable [H2O2]/[Fe
2+] debe estar 
10-25 (Cetinkaya et al., 2018, Blanco et al., 2012, Beltran-Heredia, et al., 2001).  Por lo 
tanto, la adición de Fe2+ y H2O2 debe optimizarse de forma que se utilicen de forma eficiente.  
Con base en lo anterior, se eligió el intervalo entre 4.85 y 24.27 mM; y (iii) el pH: En el 
proceso Fenton, la generación de ●OH depende significativamente de los valores de pH. La 
eficiencia del proceso es máxima a un pH cercano a 3.0.  A pH altos, la eficiencia se reduce 
como consecuencia de la precipitación de hierro en forma de Fe(OH)3.  La generación de 
complejos de hierro se inicia a pH > 5.0. A pH extremadamente bajos (pH < 2), se produce 
Fe(OOH)2+ que reacciona muy lentamente con el H2O2 inhibiendo la producción de 
●OH 
(Sreeja y Sosamony, 2016).  Teniendo en cuenta lo anterior, se eligió el intervalo entre 3 y 
7.2 (pH agua residual).  En todos los casos, la concentración inicial de contaminantes 
correspondía a las condiciones del agua residual y el tiempo de reacción igual a 60 minutos. 
Todos los experimentos se realizaron por triplicado y el valor promedio de cada variable de 
respuesta (% DC, %DDQO y costo de operación) se usaron para el análisis estadístico.   
66 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
Los factores que influyen sobre eficiencia del proceso EO son similares a los del 
proceso EC.  De esta manera para el proceso EO se utilizaron los siguientes: (i) distancia 
entre electrodos (DE) entre 0.5 y 1 cm; (ii) pH: El pH es un factor importante que influye 
significativamente en la eficiencia de los procesos EO. En algunas investigaciones se ha 
encontrado que la eficiencia de degradación se beneficia en medio básico y neutro (Li et al., 
2019, Santhanam et al., 2017, Riera-Torres y Gutiérrez, 2010, Rajkumar y Kim, 2006), 
mientras, que otras reportan que la velocidad de degradación se favorece en medio ácido 
(Nakamura et al., 2019, Alcocer et al., 2018, Kaur et al., 2017, Zou et al., 2017, Hmani et 
al., 2012). Por lo tanto, se evaluó el pH entre 3 y 7.6 (pH natural del agua residual) (iii); 
densidad de corriente (j): en el intervalo de 10-40 mA/cm2 y (iv) conductividad (σ): entre 
2.3 y 5.7 mS/cm.  En todos los casos, la concentración inicial de contaminantes correspondía 
a las condiciones del agua residual y tiempo de electrólisis igual a 30 minutos.  Todos los 
experimentos se realizaron por duplicado y el valor promedio de cada variable de respuesta 
(%DC, % DDQO y costo de operación) se usaron para los análisis estadísticos.  Las variables 
de respuesta para el diseño experimental fueron la degradación de color (%DC), la DQO 
(%DDQO) y los costos de operación (C.O) calculados mediante las Ecs. (2.4 - 2.5 y 2.9) 
respectivamente. 
2.5 Optimización multi-objetivo 
 
En problema de optimización multi-objetivo se precisa encontrar un vector de 
variables de decisión que satisfaga ciertas restricciones y optimice un vector de funciones 
cuyos elementos representan las funciones objetivo.  Estas funciones forman una 
descripción matemática de criterios de rendimiento que están normalmente en conflicto 
entre ellos.  Por tanto, el término “optimización” se refiere a la exploración de una solución 
tal que contenga valores aceptables para todas las funciones objetivo. En general, la 
optimización multi-objetivo no se restringe a la búsqueda de una única solución, sino de un 
conjunto de soluciones llamadas soluciones no-dominadas. En la industria se presentan 
muchos problemas de decisión que implican múltiples objetivos los cuales deben 
considerarse simultáneamente. Matemáticamente, la solución del problema consiste en 
encontrar un máximo o un mínimo (condiciones óptimas).  No obstante, en muchos casos, 
los objetivos se encuentran en conflicto; es decir, no existe una solución en la que se cumplan 
todos los objetivos o criterios de decisión. Es aquí donde esta tarea se convierte en un 
problema de optimización multiobjetivo (Messac et al., 2003). 
 
Un problema multiobjetivo no tiene una única solución eficiente, más bien, tiene un 
conjunto de soluciones eficientes que no pueden ser consideradas diferentes entre sí. A este 
conjunto de soluciones se le denomina Frontera de Pareto. Una solución es eficiente cuando 
no es dominada, es decir, cuando es al menos tan buena como las otras en todos sus objetivos 
y es mejor en al menos uno de ellos (Ji et al., 2018). 
 
Este tipo de problemas se pueden abordar mediante dos tipos de métodos (Jiang et al., 
2010): i) Métodos con articulación de preferencias a priori (v.g., suma de pesos ponderados, 
método lexicográfico, programación por metas, etc) y ii) Métodos con articulación de 
preferencias a posteriori (v.g., programación física, inserción de límite normal, método de 
restricción normal, etc). 
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Para el problema de optimización multi-objetivo que concierne a esta tesis, se empleó 
el método de las restricciones.  Para plantear la función objetivo, se maximizó la función de 
degradación de DQO y la minimización de los costos de operación del proceso bajo estudio.  
 
Este método propone convertir un problema multiobjetivo en uno mono-objetivo 
escogiendo una de las funciones objetivo para ser optimizada y las otras se manejan como 
restricciones, así (Ji et al., 2018, Messac et al., 2003): 
 
 
Max 𝑓𝑘(𝑥)  
𝑓𝑖(𝑥) ≥ 𝜀𝑖  𝑖 ≉ 𝑘                                                  (2.11) 
𝑥 𝜖  𝑋  
 
donde fk (x) se escoge arbitrariamente como la función objetivo que se desea optimizar. Se 
debe hacer una correcta variación de los ɛi con el fin de obtener un número adecuado de 
soluciones no dominadas, además de conocer los límites mínimos y máximos para cada 
objetivo y así saber entre que valores se debe variar ɛi.  El problema de optimización se 











3. Procesos de coagulación química convencional y 
electrocoagulación para el tratamiento de las 
aguas residuales industriales 
Parte de los resultados de este capítulo fueron publicados en: 
 
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Coagulation-flocculation sequential with Fenton or 
Photo-Fenton processes as an alternative for the industrial textile wastewater treatment. J. Environm. Manag. 
191, 189-197, (2017). 
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á.  Optimization of sequential chemical coagulation - 
electro-oxidation process for the treatment of an industrial textile wastewater.  J. Water Process Eng., 22, 73-79 
(2018) 
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Optimization and toxicity assessment of a combined 
electrocoagulation, H2O2/Fe2+/UV and activated carbon adsorption for textile wastewater treatment. Science of 
the Total Environment, 651, 551-560, (2019).   
- GilPavas, E. Dobrosz-Gómez, I., Gómez, M. Efficient Treatment for Textile Wastewater through Sequential 
Electrocoagulation, Electrochemical Oxidation and Adsorption Processes: Optimization and toxicity. J. 
Electroanal. Chem., 878, 114578, (2020). 
3.1 Coagulación Química 
 
El objetivo de la prueba de jarras fue determinar las condiciones óptimas, dosis de 
coagulante y pH, para efectuar el proceso CQ.  La Tabla 3-1 muestra la evolución del color, 
DQO y turbidez residual, empleando diferentes dosis de coagulante (Al2(SO4)3.18H2O, 
FeCl3.6H2O), entre 300 y 1200, y pH entre 3 y 9.3.   
 
Se observa que un incremento en la dosis de coagulante por encima de 600 mg/L y 
una reducción en el pH ˂ 5, generan un descenso en la eficiencia del proceso.  De acuerdo 
a los resultados de la prueba de jarras, se encontró que las condiciones óptimas para el 
proceso de CQ fueron: 
 
- Dosis de Al2(SO4)3.18H2O = 600 mg/L y pH entre el original (9.3) y 7 (condiciones del 
ensayo 3).  A estas condiciones, se alcanzó una remoción del ca. 97%, 53% y 93% de 
colorante, DQO y turbidez, respectivamente.  Es de anotar que en los ensayos 4, 5, 8, 9 
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y 10 se alcanzaron remociones similares a las del ensayo 3. Sin embargo, estas requieren 
mayor cantidad de coagulante o es necesario ajustar el pH después del proceso, lo que 
implicaría mayores costos de operación.  Por lo tanto, se escogieron como las 
condiciones óptimas de operación las del ensayo 3.  
- Dosis de FeCl3.6H2O = 600 mg/L y pH = 7, alcanzando una remoción de 98%, 59% y 
98% de colorante, DQO y turbidez, respectivamente. 
 
 









%RC %RDQO %RT pHf %RC %RDQO %RT pHf 
1 9.3 300 16.8 23 17.7 6.4 87 43 86 4.2 
2 9.3 400 40.7 32 32.9 6.2 92 49 94 4.0 
3 9.3 600 97.3 53 93.3 6.0 93 50 97 4.1 
4 9.3 900 97.9 58 93.9 4.5 89 55 78 3.8 
5 9.3 1200 98.1 56 94.5 4.3 34 35 97 3.3 
6 7 300 14.6 27 11.6 6.2 97 45 97 4.4 
7 7 400 75.7 43 71.3 6.0 95 56 97 3.7 
8 7 600 97.0 56 92.1 4.7 98 59 98 3.6 
9 7 900 97.2 56 93.3 4.3 91 54 98 3.2 
10 7 1200 97.4 58 93.9 4.2 74 37 98 2.8 
11 5 300 17.1 22 9.2 3.9 93 52 97 3.6 
12 5 400 24.3 26 14.6 3.8 89 49 82 3.6 
13 5 600 28.8 24 17.7 3.7 65 48 97 3.2 
14 5 900 39.8 28 29.3 3.6 29 47 95 3.0 
15 5 1200 50.1 39 38.4 3.6 24 51 73 2.8 
16 3 300 22.5 21 14.0 2.8 92 41 75 2.8 
17 3 400 28.3 22 14.6 2.8 91 44 70 2.7 
18 3 600 29.9 27 8.5 2.8 89 44 71 2.7 
19 3 900 31.6 31 8.5 2.8 85 41 71 2.7 
20 3 1200 40.0 34 13.4 2.8 84 45 71 2.7 
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Tabla 3-2: Características del agua residual inicial y después del tratamiento por 





Después de CQ  
Eficiencia de 
remoción (%) 
Al2(SO4)3 FeCl3 Al2(SO4)3 FeCl3 
pH 9.3 6 3.6 - - 
Conductividad (mS/cm) 4.01 4.3 4.4 - - 
Turbidez (NTU) 184 3 5 98 98 
DQO (mg O2/L) 865 409 418 53 52 
COT (mg O2/L) 290 151 149 48 49 
DBO5 (mg O2/L) 118 94.5 92 20 22 
Sólidos Totales (g/L) 2.464 1.13 1.2 54 51 
Absorbancia (660 nm) 1.470 0.06 0.102 96 93 
Color real (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B)     
1,274 123 322 90 75 
λ436 = 60      
λ525 = 65  
λ620 = 68  
λ436 = 4.6 
λ525 = 2.4  
λ620 = 2.4 
λ436 = 20.3      
λ525 = 10.7  
λ620 = 6.9 






DBO5/DQO 0.137 0.23 0.22 - - 
Toxicidad (% mortalidad Artemia spp) 100 50 55 - - 
Lodos generados (kg/m3)  0.472 0.495 - - 
 
Además, como se observa en la Tabla 3-1, los valores de pH de las muestras tratadas 
disminuyeron cuando se adicionó el coagulante.  La explicación de esta disminución se debe 
al carácter ácido de los cationes Al3+ y Fe3+ (ácido de Lewis).  En condiciones ácidas, tiene 
lugar la hidrólisis, que resulta en la formación de precipitados de hidróxido de metal, 
Me(OH)3 (s) (Gaydardzhiev et al., 2006). Para ambos procesos de coagulación, la 
caracterización del agua resultante se describe en la Tabla 3-2.  Se observa que el valor de 
la DQO se reduce en aproximadamente el 50%, lo que indica que los sólidos suspendidos 
representan alrededor de la mitad de la materia orgánica presente en la muestra.  La otra 
mitad está conformada por compuestos solubles resistentes a la coagulación que requieren 
procesos adicionales para su eliminación.  El colorante de la muestra se remueve 
relativamente fácil con el proceso de CQ, mientras que los surfactantes y otros elementos 
orgánicos solubles en el agua persisten en la muestra. Esto debido a que los procesos 
tradicionales de tratamientos de aguas, como la coagulación, son incapaces de remover este 
tipo de estructuras químicas. La relación DBO5/DQO aumentó en un 68% con respecto a la 
muestra inicial, lo que implica que el proceso de coagulación incrementa la biodegrabilidad 
del efluente textil.  La relación DBO5/DQO al final de la etapa de coagulación es ≈ 0.22, lo 
cual significa que los tratamientos biológicos serán ineficientes en la remoción de la carga 
orgánica remanente.  Con respecto al color verdadero, la remoción fue ligeramente mayor 
para el coagulante Al2(SO4)3.18H2O. 
 
En la Figura 3-1 se muestra el barrido espectral del agua residual antes y después del 
tratamiento. Se puede observar que antes del tratamiento (t = 0 min), el espectro UV-Vis 
consta de tres bandas de absorción principales: 230 y 290 nm correspondientes a los anillos 
bencénicos; y a 660 nm asignado al colorante índigo.   
 




Figura 3-1: Barrido espectral del agua residual antes y después del tratamiento CQ 
 
Las bandas de absorción con longitudes de onda UV entre 200-250 nm generalmente 
representa cetonas, ácidos, aldehídos, ftalatos, ésteres, alcanos, etc., y entre ~250-275 nm 
representa alcoholes, cetonas, aldehídos, etc. (Workman, 2001).  Puede observarse, para 
ambos coagulantes que, después del tratamiento mediante el proceso de coagulación, existe 
una reducción significativa en las bandas correspondientes a 230 y 290 nm y el colorante es 
casi removido por completo.  Sin embargo, el Al2(SO4)3.18H2O manifiesta una mayor 
disminución en cada una de las bandas. 
 
 
La Figura 3-2 muestra el efecto de la dosis de coagulante y pH, sobre la remoción de 
color, DQO y turbidez.  En general, para el Al2(SO4)3.18H2O se observa que una alta dosis 
de coagulante y un alto valor de pH producen una remoción significativa de color, DQO y 
turbidez.  Las sales de aluminio inducen iones positivamente cargados a la mezcla, los cuales 
reducen el grado de repulsión electrostática entre partículas coloidales; esto permite que las 
fuerzas de atracción superen las de repulsión, lo cual rompe la dispersión y hace que la 
mezcla se flocule (Amor et al. 2015, Golob et al., 2005).  Con un incremento en la dosis de 
coagulante de 300 a 600 mg/L, la remoción total de DQO aumenta aproximadamente del 
21% a 56%, mientras que la remoción del color y turbidez cambian del 14.6% al 97.3% y 
del 8% al 94%, respectivamente. Además, la adición de dosis más grandes de coagulante 
genera una disminución en el pH del efluente, debido a la hidrólisis de los iones Al3+ 
producida por la liberación de iones H+ en la solución.  Por otro lado, cuando se utiliza 
Al2(SO4)3.18H2O como agente coagulante, la eficiencia del proceso de coagulación se ve 
favorecida en el intervalo de pH entre 7 y 9. 
 
   
  








Figura 3-2: Efecto de la dosis de coagulante y pH, sobre la eficiencia de remoción de:  
Color: (a) Al2(SO4)3 y (b) FeCl3; DQO: (c) Al2(SO4)3 y (d) FeCl3; y  
Turbidez: (e) Al2(SO4)3 y (f) FeCl3 
 
74 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
Para determinar el efecto del pH en el proceso de remoción de color, DQO y turbidez, 
los experimentos se realizaron variando el pH inicial entre 3 y 9.  En la Figura 3-2 se 
muestran los resultados.  El cambio en el valor del pH durante el proceso de CQ fue medido 
y se presenta en la Tabla 3-1 para comprender la solubilidad de los hidróxidos de aluminio. 
 
Estos resultados son comparables con los reportados por Aquino et al. (2016), quienes 
emplearon el proceso de coagulación para un efluente de la industria textil caracterizada con 
DQO inicial 963 mg/L y COT de 358.5 mg/L, respectivamente.  Sugirieron una dosis de 
coagulante (Al2(SO4)3.18H2O) de 1000 mg/L y un pH en el intervalo de 5-10 como las 
condiciones más adecuadas para un tratamiento efectivo. 
 
La toxicidad de las aguas residuales antes y después del tratamiento también fue 
monitoreada.  Las aguas residuales originales son altamente tóxicas (la mortalidad de 
Artemia spp fue del 100%). Esto es, obviamente, debido a su alto contenido de colorante y 
de algunas de las materias primas utilizadas para el proceso textil. Después del proceso CQ, 
la mortalidad de A. salina disminuyó en ca. 50%, lo que indica la disminución de la toxicidad 
de las aguas residuales. 
3.1.1 Efecto del pH en el proceso de coagulación 
 
Para cada tipo de agua hay un pH óptimo de coagulación en el que la precipitación de 
Al(OH)3 es máxima y el potencial Z es mínimo.  Se sabe que para unas determinadas aguas 
hay una zona de pH en la que una dosis mínima de la sal de Al3+ origina una coagulación 
óptima, lo que dará lugar a la formación de un buen flóculo; para un agua determinada, en 
la que se ha ido variando su pH inicial, se observa que para pH iniciales comprendidos entre 
6.9 y 9, el pH óptimo de coagulación (potencial zeta = 0) se sitúa en la región de 6.5 a 6.9, 
mientras que también se ha observado que a medida que el pH inicial del agua es mayor, la 
dosis de  coagulante requerida para la anulación del «potencial Z» también es mayor (Kobya 
et al., 2016).   
 
El pH afecta fuertemente la formación global de los hidróxidos de aluminio 
mononuclear y polinuclear (Figura 3-3). Por ejemplo, la forma predominante del ion de 
aluminio monomérico en el intervalo fuertemente ácido (pH ≤ 4) es el catión de hexahidrato 
de aluminio ([Al (OH2)6]
3+(aq)).  Los cationes, [AlOH]2+ predominan a pH = 5 y [Al(OH)2]
+ 
al pH = 6.  En el intervalo de pH casi neutro (5 < pH < 8) predomina el trihidróxido de 
aluminio (Al(OH)3(s)).  Dependiendo del tiempo y las condiciones de operación, el Al(OH)3 
puede liberar una molécula de agua formando Boehmita pura (AlO(OH)).  En el intervalo 
básico (pH > 7), la forma mononuclear predominante es el anión aluminato ([Al(OH)4]
-(aq)).  
Sin embargo, se debe tener en cuenta que la hidrólisis del aluminio no es simplemente un 
proceso mononuclear sino que también involucra complejos polinucleares de aluminio.  La 
formación de productos de hidrólisis polinuclear de aluminio se rige por la alta reactividad 
del ion [Al(OH2)6]
3+ (Feng et al., 2008).  El mecanismo de reacción para la formación del 
dímero, que se desencadena por la formación de ion [Al(OH2)5(OH)]
2+ por transferencia de 
protones, se muestra en las ecuaciones (3.1 y 3.2) (Kimura et al., 2013) 
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Figura 3-3: Concentraciones de productos de hidrólisis monomérica de Al (III) en 
equilibrio con los hidróxidos amorfos, a una fuerza iónica cero y 25 ° C.  
Adaptada de Duan y Gregory (2003) 
 
[𝐴𝑙(𝑂𝐻2)6]
3+ + 𝐻2𝑂 ↔ [𝐴𝑙(𝑂𝐻2)5(𝑂𝐻)]
2+ + [𝐻3𝑂]




4+  + [𝐻3𝑂]
+ +  𝐻2𝑂 (3.2) 
 
Para el coagulante Al2(SO4)3.18H2O, es interesante observar que la remoción de color 
y turbidez son superiores al 90% en el intervalo de pH entre 7 y 9.  Por otro lado, el 
porcentaje máximo de remoción de la DQO en el mismo intervalo de pH, estuvo alrededor 
del 55%. Por debajo de este intervalo de pH, la eficiencia del proceso disminuyó 
significativamente.  Estas características posiblemente se deben a la generación y estabilidad 
del gel Al(OH)3 y otras especies derivadas de la hidrólisis del ion Al
3+ (Al(OH)2+), 
Al6(OH)15
3+ y otros (Mollah et al., 2004) que neutralizaron y coprecipitaron la materia 
orgánica suspendida en un intervalo de pH extendido, principalmente debido a la gran red 
Al-O-Al-OH formada.  Mientras que a pH < 5, la disminución en la remoción de color, DQO 
y turbidez, se puede explicar, debido a la disolución de Al(OH)3 (y sus derivados) para 
generar iones Al3+.  Por otro lado, en soluciones muy alcalinas (pH ˃ 7), este compuesto 
podría también ser disuelto debido a la formación del ion complejo [Al(OH)4]
-.  En 
consecuencia, la capacidad de agregación de Al(OH)3 es pobre en soluciones ácidas (pH < 
5) o muy alcalinas (pH > 10).  Estos resultados están de acuerdo con los reportados por en 
la investigación de Pajootan et al.  (2012). Por otro lado, la presencia de aniones altamente 
cargados, como el sulfato, puede tener un gran efecto sobre la precipitación de hidróxido.  
El sulfato puede reducir la carga positiva del precipitado en la región ácida, de modo que se 
formen grandes flóculos en un rango de pH más amplio.  Esto fue claramente demostrado 
por Hayden y Rubin (1974).  
 
La coagulación con cloruro férrico se produce a partir de pH = 5.5 sin peligro de 
redisolución del hidróxido precipitado a pH altos, como ocurre con el aluminio (Zhao et al., 
2011).  El FeCl3 actúa sobre los bicarbonatos presentes en agua residual hasta formar 
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hidróxido férrico precipitado a través de sucesivas reacciones de hidrólisis, donde 





3- (Bratby, 2006).  La reacción que se presenta es la siguiente: 
 
2𝐹𝑒𝐶𝑙3(𝑎𝑐) + 3𝐶𝑎(𝐻𝐶𝑂3)2(𝑎𝑐) → 3𝐶𝑎𝐶𝑙2(𝑎𝑐) + 2𝐹𝑒(𝑂𝐻)3(𝑠) +  6𝐶𝑂2(𝑔) (3.3) 
Entre todas las especies de hierro (III), el Fe(OH)3 se considera el agente coagulante 
preferido y el principal responsable de la remoción de los contaminantes y se genera 
principalmente en el intervalo de pH entre 6.5 y 8.5 (Figura 1-7) (Gürses et al., 2002).  Al 
precipitado se llega tras sucesivas etapas donde se generan los hidroxocomplejos 
ferroxilados anteriores, que polimerizan a través de reacciones de olación (deshidratación) 
y de oxolación (pérdida de protones que ocasiona descensos del pH). Estas reacciones son 
reversibles pero generan complejos relativamente estables en algunas zonas de pH.  Las 




𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)
2+ + 𝐻+ (3.4) 
𝐹𝑒3+ + 2𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)2
+ + 2𝐻+ (3.5) 
2𝐹𝑒3+ + 2𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒2(𝑂𝐻)2
4+ + 2𝐻+ (3.6) 
𝐹𝑒3+ + 𝐶𝑙−  → 𝐹𝑒(𝐶𝑙)2+ (3.7) 
La hidrólisis del ion férrico en agua residual es un sistema complicado y es 
dependiente del tiempo.  Se podría simplificar el proceso de la siguiente manera: 
 
 a) Hidrólisis con formación de complejos: Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+ , Fe2(OH)2
4+. 
 b) Formación de polímeros: Fen(OH)m(H2O)x
(3n-m)+ o FenOm(OH)x
(3n-2m-x)+. 
 c) Precipitación de óxidos de hierro e hidróxidos como: Fe(OH)3, FeOOH, y Fe2O3.  
 
Por lo tanto, de acuerdo a la Figura 3-2, las mayores remociones de color, DQO y 
turbidez se presentan en el intervalo de pH entre 7 y 9.  Alcanzando remociones de color y 
turbidez superiores al 90% y un porcentaje de remoción de la DQO entre el 53% y el 59%. 
Por debajo de este intervalo de pH, la eficiencia del proceso disminuyó significativamente.   
3.1.2 Efecto de la concentración del coagulante en el proceso de 
coagulación 
 
La Figura 3-2 muestra la remoción de color, DQO y turbidez para las dosis de 
coagulante que varía entre 300 y 1200 mg/l de Al2(SO4)3.18H2O a diferentes valores de pH 
(entre 3 y 9.3).  La máxima eficiencia del proceso de coagulación se encontró para 600 mg/L 
de Al2(SO4)3.18H2O y un intervalo de pH entre 7 y 9.3. Con una remoción de color, DQO y 
turbidez ca. de 97%, 53% y 93%, respectivamente.  La remoción de color y turbidez con 
dosis entre 600 y 1200 mg/L fue alta y constante.  La remoción de DQO aumentó 
gradualmente con el aumento en la dosificación del coagulante hasta que se obtuvieron los 
valores máximos (alrededor del 55%).  Con un aumento adicional en la dosis de coagulante, 
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por encima de 600 mg/L, no se observó una reducción del color, DQO y turbidez.  Por 
encima de la dosis óptima, la reestabilización puede ocurrir debido a la inversión de carga 
de partículas.  En otras palabras, el aumento de la relación H2O/Al cambia la velocidad de 
hidrólisis de lenta a casi inmediata (Zhao et al., 2009).  Esto se puede explicar por la mayor 
probabilidad de que las moléculas de agua circundantes reaccionen con los coagulantes de 
aluminio e inicien las reacciones de transferencia de protones necesarias para la 
polimerización. Una dosis de coagulante inferior a la óptima puede no tener suficientes 
cargas para una eliminación homogénea efectiva (Kimura et al., 2013). 
3.1.3 Fraccionamiento mediante distribución de peso molecular 
 
Las fracciones de la distribución de aguas residuales mediante peso molecular (PM) 
para aguas residuales sin procesar y después del proceso de coagulación se presentan en la 
Figura 3-4.  Los resultados mostraron que la mayoría de los componentes orgánicos para el 
agua residual inicial se distribuyen en las fracciones de PM ˃ 30 kDa y ˂ 3 kDa, 
representando el 29% (debido a sustancias químicas auxiliares como surfactantes, almidón, 
ceras, aceites, estabilizadores orgánicos, resinas, carboximetilcelulosa, etc.) y 47% (debido 
a la presencia de formaldehído, ácidos, por ejemplo, acético, fórmico, oxálico, etc.) del COT 
respectivamente.  En general, los compuestos orgánicos con mayor PM (> 5 kDa) 
representaron el 45%, y los más bajos (<5 kDa) el 55%. Después del proceso CQ, la 
concentración de COT disminuyó significativamente.  Este proceso eliminó eficazmente 
contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa.  La remoción del COT para cada una 
de las fracciones fue de: 93% (>30 kDa), 80% (10 > kDa < 30), 87% (5 > kDa < 10), 17% 




Figura 3-4: Distribución del peso molecular de las aguas residuales antes (ART) y 
después del proceso CQ, en términos de COT 
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La evaluación de distribución de peso molecular, manifestó que el proceso de 
coagulación es muy efectivo en la remoción de la gran mayoría de estructuras moleculares 
grandes y complicadas.  Se ha demostrado que el proceso de coagulación no es efectivo en 
la remoción de compuestos con PM < 5 kDa (Lai et al., 2007).   
3.1.4 Análisis del costo de operación 
 
El costo de operación del proceso de coagulación fue principalmente debido al 
consumo del coagulante (Al2(SO4)3.18H2O o FeCl3.6H2O).  El consumo de coagulante fue 
de 600 mg/L para ambos procesos, cuyo precio en el mercado es aproximadamente 206 y 
339 USD/tonelada, respectivamente.  Como resultado, el costo de operación del proceso de 
coagulación fue de aproximadamente 0.21 USD/m3 para el Al2(SO4)3.18H2O y 0.29 USD/m
3 
para el FeCl3.6H2O (incluido el costo recolección y disposición de los sólidos) lo que 
demuestra que es una tecnología de tratamiento económica como sistema de pre-tratamiento 
de aguas residuales industriales refractarias.  
3.2 Proceso de Electro-coagulación 
3.2.1 Ensayos preliminares 
 
Varios estudios comparativos del proceso de EC, con ánodos de Fe y/o Al, para la 
remoción de colorantes utilizados en la industria textil se han reportado en la literatura.  
Entre ellos se tienen los que involucran colorantes sintéticos ácidos (Olad et al., 2010, 
Pirkarami et al., 2013), básicos (Durango-Usuga et al., 2010), reactivos (Pirkarami et al., 
2013, Amani-Ghadim et al., 2011, Amani-Ghadim et al., 2013) y dispersos (Lemlikchi et 
al., 2012).  Para los tres primeros tipos de colorantes, se ha reportado que el uso de ánodos 
de Fe es más eficiente en comparación con los ánodos de Al mientras que el comportamiento 
opuesto ha sido observado para Disperse Red 167 (Lemlikchi et al., 2012).  La superioridad 
de los ánodos de Fe, observada en la mayoría de los casos, se relaciona con la reducción de 
los colorantes por los iones Fe2+ suministrados al medio a partir de la reacción (1.14), hecho 
que no ocurre con los ánodos de Al, dado que los colorantes solo se eliminan por adsorción 
y coagulación (Patel et al., 2011). Sin embargo, el proceso de decoloración es 
significativamente influenciado por los aniones de la solución.  
 
Por lo tanto, de acuerdo a la revisión bibliográfica y con ensayos experimentales 
preliminares, Figura 3-5, se fijó como sistema de electrodos, ánodo-cátodo, el Fe-Fe y pH = 
7, correspondiente al pH del agua residual bajo estudio.  Se observa claramente que, en el 
intervalo de pH entre 7 y 9, la eficiencia del proceso no varía significativamente. Además, 
el sistema de electrodos Fe-Fe es más eficiente para la remoción de DQO que el sistema Al-
Al.  Por otro lado, para condiciones altamente ácidas y básicas, los electrodos de hierro son 
energéticamente más eficientes que los de Al, hasta en un 90% (Kobya et al., 2016). 
   
  
  




Figura 3-5: Efecto del pH y material de electrodos (Fe-Fe o Al-Al) sobre la eficiencia del 
proceso, expresada en la remoción de color y DQO.  Densidad de corriente (j) = 5 
mA/cm2, tiempo de electrólisis = 15 min, distancia entre electrodos = 1 cm, conductividad 
natural, σ = 3.61 mS/cm y agitación = 60 rpm 
 
 
Tabla 3-3. Resultados experimentales del proceso EC para remoción de color, DQO y 






σ   
(mS/cm) 
%RC %RDQO C.O (USD/m3) pHfinal 
Yexp Ypred Yexp Ypred Yexp Ypred 
1 11.25 3.5 5.3 82.65 83.73 50.95 51.42 0.3171 0.3505 7.7 
2 7.5 2 5.3 45.75 39.89 24.09 20.95 0.2822 0.2970 7.3 
3 11.25 2 3.6 40.08 40.29 19.42 20.23 0.0514 0.0369 7.1 
4 15 3.5 3.6 81.06 75.13 44.53 40.00 0.1142 0.1293 7.2 
5 11.25 5 7.0 96.82 96.61 59.71 58.91 0.4702 0.4847 7.1 
6 7.5 3.5 3.6 51.49 57.14 25.26 27.59 0.0449 0.0446 7.4 
7 15 5 5.3 96.61 97.47 52.70 55.84 0.4756 0.4608 7.6 
8 11.25 5 3.6 98.27 98.34 51.53 52.92 0.1537 0.1534 7.3 
9 15 2 5.3 57.84 63.56 30.51 34.23 0.2965 0.2959 7.5 
10 7.5 5 5.3 92.88 87.16 50.36 46.64 0.3721 0.3727 7.6 
11 11.25 3.5 5.3 83.48 83.73 49.78 51.42 0.3465 0.3505 7.7 
12 7.5 3.5 7.0 62.96 68.89 39.27 43.80 0.4284 0.4133 7.2 
13 11.25 3.5 5.3 85.07 83.73 53.52 51.42 0.3880 0.3505 7.6 
14 11.25 2 7.0 68.56 68.49 45.69 44.30 0.3605 0.3608 7.2 
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Resultados similares fueron obtenidos por Daneshvar et al., (2006) que evaluaron el 
proceso de EC (con electrodos de hierro) para la remoción de color de soluciones con los 
colorantes C. I. Basic Red 46 y C. I. Basic Blue 3.  Ellos encontraron que la eficiencia de 
remoción máxima se presentó en el intervalo de pH entre 5.5-8.5.  Igualmente, Olad et al. 
(2010) emplearon el proceso EC para la remoción del colorante alfazurina y encontraron 
que los ánodos de hierro fueron más eficientes que los de Al.  Adicionalmente, determinaron 
que el intervalo de pH de máxima eficiencia fue entre 5 y 9.  Otros autores han reportado 
una tendencia similar, como es el caso de Durango-Usuga et al. (2010) que evaluaron la 
decoloración del colorante cristal violeta mediante EC con electrodos de hierro o aluminio, 
encontrando que los ánodos de hierro presentaron una mayor eficiencia que los de aluminio.  
Asimismo, el pH óptimo estuvo entre 4 y 9. 
3.2.2 Estudio de optimización  
 
Para la optimización de las condiciones de operación del proceso de EC, se evaluaron 
los siguientes parámetros de operación: densidad de corriente (j), conductividad (σ) y 
relación A/V.  Las condiciones experimentales y los resultados de las variables de respuesta 
%RC, %RDQO y C.O se presentan en la Tabla 3-3.  El %RC varió entre 40 y 97%, el 
%RDQO varió entre 19 y 59.7%, mientras que C.O varió de 0.04 a 0.476 USD/m3.  Los 
datos de %RC, %RDQO y C.O se ajustaron a modelos polinómicos de segundo orden, con 
el fin de determinar las condiciones de funcionamiento que maximicen el % RC y %RDQO, 
y minimicen el C.O. 
3.2.3 Efecto del pH en el proceso de eletrocoagulación 
 
Se ha establecido que el pH es un factor de operación que influye en el rendimiento 
del proceso de EC (Kobya et al., 2003, Mollah et al., 2004).  En general, el pH del medio 
cambia durante este proceso de tratamiento, como también lo han reportado otros 
investigadores (Kobya et al., 2003, Garcia-Segura et al., 2017).  Este cambio depende del 
tipo de material del electrodo y del pH inicial.  Como se ve en la Tabla 3-3, el pH final 
siempre es más alto que el pH inicial.  Estos resultados sugieren que el proceso EC muestra 
cierta capacidad de amortiguación del pH, especialmente en un medio alcalino (Kobya et 
al., 2016).  Por otro lado, el efecto del pH inicial sobre la eficiencia de remoción de color y 
DQO se presenta en Figura 3-5, para el electrodo de Fe, se observa que en el intervalo 6 ˂ 
pH < 9, la remoción de color es alta, entre el 92 y 98%, y entre el 60% y 65% para la DQO, 
luego caen a 82 y 47% a pH ˂ 5, mientras que para el electrodo de Al, para pH < 5, la 
remoción de color es alta, entre el 90% y 96% y entre 51% y 54% para la remoción de DQO.  
Las remociones de color y DQO caen drásticamente a pH > 5. Sin embargo, la remoción de 
DQO, es superior para el electrodo de Fe.  Por otro lado, en el intervalo de pH, entre 6.2 y 
9.6 (Figura 3-6) la única especie presente es Fe(OH)3, y entre todas las especies de hierro 
(III), es considerada, el agente coagulante idóneo y el principal responsable de la remoción 
de los contaminantes (Gürses et al., 2002). 
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Es evidente que, para ambos materiales, las remociones de color y DQO manifiestan 
tendencias diferentes (Figura 3-5). Cuando se emplean electrodos de Al, las mayores 
eficiencias de remoción se producen en medio ácido, pH < 6, mientras que para el electrodo 
de Fe es más eficiente en medio neutro y alcalino, especialmente entre 6 < pH < 9. 
3.2.4 Efecto de la densidad de corriente (j) en el proceso de 
eletrocoagulación 
 
La densidad de corriente (j) es un parámetro importante para controlar la velocidad de 
reacción dentro de la celda electroquímica.  La j determina directamente la velocidad de 
disolución de los iones metálicos en la solución y el tamaño de la formación de burbujas que 
afectan directamente al crecimiento de los flóculos.  Este parámetro afecta el mezclado de 
la solución y la transferencia de masa hacia los electrodos (Mollah et al., 2004, Can et al., 
2006).  Durante el proceso EC, se forman hidróxidos metálicos.  El metal disuelto o 
depositado depende de la cantidad de corriente eléctrica que pasa a través de la solución 
electrolítica. Los iones férricos electrogenerados pueden formar iones monoméricos, 
complejos hidroxo férricos con iones de hidróxido y especies poliméricas, que remueven 
contaminantes debido a su alto potencial oxidativo.  Estas especies formadas, cuando se 
producen en grandes cantidades, son muy buenos coagulantes para formar flóculos de 
Fe(OH)3 en mayor proporción y las moléculas de colorante y sus productos de oxidación se 
remueven rápidamente por complejación o atracción electrostática, seguido de coagulación 
(Brillas y Martínez-Huitle, 2015).  Por lo tanto, al aumentar la densidad de corriente, se 
incrementa la eliminación de la contaminación orgánica (Mollah et al., 2004). 
 
En esta investigación, el efecto de la densidad de corriente en la celda de EC se evaluó 
variando la densidad de corriente de entre 2 y 5 mA/cm2 a pH constante (7) y tiempo de EC 
constante (15 min).  La Figura 3-6 (a) y (b) muestra el efecto de la densidad de corriente 
sobre la eficiencia de remoción de color y DQO, respectivamente, de las aguas residuales 
de la industria textil.  Se observó que la remoción tiene un valor máximo, cuando la j se 
aumenta de 2 a 5 mA/cm2, la eficiencia de remoción incrementa para ambas variables de 
respuesta, color y DQO.  La remoción de color aumenta desde ca. 60%, a una j de 2 mA/cm2, 
hasta 96%, con una j de 5 mA/cm2, y la remoción de DQO aumenta de un valor aproximado 
del 32% con una j de 2 mA/cm2 a 58% con una j de 5 mA/cm2. 
 




Figura 3-6: Efecto de la densidad de corriente y relación A/V sobre la eficiencia del proceso, 
expresada en la remoción de color (a) y DQO (b).  Sistema Fe-Fe, Tiempo de electrólisis = 15 
min, distancia entre electrodos = 1 cm, σ = 5 mS/cm y agitación = 60 rpm 
 
 
3.2.5 Efecto de la relación A/V en el proceso de eletrocoagulación 
 
 
El área efectiva electroquímica de los electrodos es otro parámetro importante en el 
desempeño de los procesos electroquímicos (Zhu et al., 2011).  Existe una relación positiva 
entre la cantidad de generación de hidróxidos metálicos y el área electroquímica efectiva del 
electrodo.  El aumento del área del electrodo proporciona más sitios activos electroquímicos 
para la generación de hidróxidos metálicos (Anglada et al., 2011). Esta también afecta la 
eficiencia del tratamiento por EC, debido a que puede aumentar o disminuir con la densidad 
corriente y conductividad de la solución y la acumulación de flóculos de hidróxido.   
 
La variación de la relación A/V se analizó modificando el área del ánodo (A, m2) y 
manteniendo constante el volumen (m3) del agua residual.  Las Figuras 3.6 y 3.7 presentan 
el efecto de la relación A/V sobre la eficiencia de remoción de color y DQO en función de 
la densidad de corriente y la conductividad, respectivamente.  Se puede observar que la 
remoción de color y DQO aumenta al incrementar la relación A/V desde 7.5 m-1 hasta 12.5 
m-1. Después de este último valor la eficiencia de remoción de color es constante, debido a 
la cantidad y el tipo de especies de coagulante producidas durante el proceso EC y a la 
presencia de partículas en las muestras (Zhu et al., 2011).  
 




Figura 3-7: Efecto de la conductividad (σ) y relación A/V sobre la eficiencia del proceso, 
expresada en la remoción de color (a) y DQO (b).  Sistema Fe-Fe, Tiempo de electrólisis = 
15 min, distancia entre electrodos = 1 cm, σ = 5 mS/cm y agitación = 60 rpm 
 
3.2.6 Efecto de la conductividad (σ) en el proceso de eletrocoagulación 
 
Debido a las distintas sustancias químicas y sus altas concentraciones adicionadas en 
las etapas de teñido y acabado en el proceso textil, sus aguas residuales tienen una amplia 
variación en la fuerza iónica.  Mayor fuerza iónica, generalmente, produce un aumento en 
la densidad de corriente y en el voltaje de la celda electroquímica, o el voltaje de la celda 
disminuye al aumentar la conductividad del agua residual a una densidad de corriente 
constante.  Por tal razón, se evaluó el efecto de la conductividad de las aguas residuales en 
el proceso EC, en términos de la eficiencia de remoción de color y DQO. 
 
El NaCl se emplea generalmente para aumentar la conductividad de las aguas 
residuales.  La conductividad de la solución afecta la eficiencia y el consumo de energía 
eléctrica en el proceso EC.  Además, aumentar la conductividad de la solución usando NaCl 
tiene otras ventajas: v.g., los iones de cloruro reducen significativamente los efectos 
adversos de otros aniones, como HCO3
- y SO4
2-, cuya presencia puede conducir a la 
precipitación de Ca2+ y Mg2+ produciendo una capa insoluble que se deposita sobre los 
electrodos, lo que aumenta el potencial entre los electrodos y decrece así la eficiencia de la 
corriente (Amani-Ghadim et al., 2011).  Una desventaja importante, a tener presente, es que 
durante el proceso EC en presencia de altas concentraciones de NaCl se pueden generar 
compuestos organoclorados, que pueden producir efectos adversos en el ambiente y en la 
salud humana y animal (Brillas y Martínez-Huitle, 2015).  La conductividad de las aguas 
residuales se ajustó a los valores deseados (3.6 mS/cm conductividad del agua residual 
inicial y 7 mS/cm valor máximo) mediante la adición de una cantidad adecuada de NaCl.  
La Figura 3-7 (a) y (b) muestra el efecto de la conductividad sobre la eficiencia de remoción 
de color y DQO, respectivamente, de las aguas residuales de la industria textil.  Al aumentar 
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la conductividad de 3.6 a 7 mS/cm, la eficiencia de remoción de color y DQO incrementó 
aproximadamente en 15% y 8%, respectivamente.  Una posible explicación de estos 
resultados es que una mayor concentración de NaCl conduce a un aumento en el número de 
iones (Cl-) en la solución.  Esto hace que la densidad de corriente de la solución aumente, 
un factor clave en la remoción de colorantes.  Además, a altas concentraciones de NaCl, los 
iones Cl- se combinan con H2 del agua para formar HCl.  Este gas se combina con el 
hidrógeno producido en el electrodo catódico y forma hipoclorito, un ion que es altamente 
capaz de degradar los colorantes (Sires y Brillas, 2012).  Otra explicación es que la presencia 
de cloruro en la solución hace factible la oxidación anódica de Cl- a especies de cloro activo 
como Cl2, HClO y ClO
-, que actúan como oxidantes y elimina las moléculas de colorante 
(Brillas y Martínez-Huitle, 2015, Kalyani et al., 2009, Golder et al., 2005).  Estos resultados 
están de acuerdo con los reportados por Pirkarami et al. (2013).   
3.2.7 Ecuaciones de regresión 
 
La significancia estadística de los factores principales e interacciones se estableció 
mediante el ANOVA. Este consiste en clasificar de forma cruzada los resultados 
estadísticos, descomponiendo la contribución de cada factor y sus interacciones dobles en 
la variable de cada respuesta.  Los resultados del análisis de varianza para la remoción de 
color, DQO y costos de operación (C.O) se muestran en la Tabla 3-4.  Puede verse, al 
examinar los valores P, que, en el intervalo experimental estudiado, todos los factores (A/V, 
σ y J) son estadísticamente significativos para la eficiencia del proceso EC y para cada una 
de las variables de respuesta evaluadas (%RC, %RDQO y C.O) en el intervalo de confianza 
del 95% (es decir, P > 0.05).  Específicamente, para el %RC ninguno de los términos 
cuadráticos ni de interacciones son significativos. Para el %RDQO, el término cuadrático 
A/V-A/V es significativo, mientras los términos cuadráticos restantes y ninguna de las 
interacciones son significativos. Para los C.O, la interacción σ-j es significativa; aunque 
ninguno de los términos cuadráticos y las interacciones restantes es significativo.  La calidad 
de ajuste de los modelos es muy buena, como lo demuestran los valores de los coeficientes 
de determinación múltiple: R2 = 0.9511 para %RC, R2 = 0.9508 para %RDQO y R2 = 0.9867 
para C.O.  Los coeficientes de correlación múltiple ajustados cambiaron ligeramente con 
respecto al coeficiente de determinación múltiple, para % RC, %RDQO y C.O, 88.59%, 
88.51% y 97.35% respectivamente, lo que indica que hubo suficientes datos para concluir 
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Tabla 3-4. Análisis de Varianza para el %RC, %RDQO y C.O en función de  
A/V (A), σ (B) y j (C). 
 






valor F valor P  
A:A/V 759.33 1 759.33 16.66 0.0065 
B: σ 350.463 1 350.463 7.69 0.0323 
C:j 3713.07 1 3713.07 81.49 0.0001 
AA 171.759 1 171.759 3.77 0.1002 
AC 17.4724 1 17.4724 0.38 0.5585 
BB 63.8336 1 63.8336 1.40 0.2813 
BC 223.951 1 223.951 4.91 0.0685 
CC 49.0 1 49.0 1.08 0.3397 
Error total 273.398 5 45.5663   
Total (corr.) 5588.98 14    
R2=95.11%           R2adj = 88.59% 






valor F valor P  
A:A/V 252.675 1 252.675 13.40 0.0106 
B: σ 451.952 1 451.952 23.98 0.0027 
C:j 1118.41 1 1118.41 59.33 0.0003 
AA 201.486 1 201.486 10.69 0.0170 
AC 4.1616 1 4.1616 0.22 0.6550 
BB 27.2085 1 27.2085 1.44 0.2749 
BC 81.812 1 81.812 4.34 0.0824 
CC 78.6254 1 78.6254 4.17 0.0872 
Error total 113.101 5 18.8502   
Total (corr.) 2297.29 14    









valor F valor P  
A:A/V 0.0038 1 0.0038 6.85 0.0345 
B: σ 0.2146 1 0.2146 388.05 0.0000 
C:j 0.0289 1 0.0289 52.29 0.0002 
AC 0.0017 1 0.0017 3.06 0.1236 
BB 0.0020 1 0.0020 3.60 0.0997 
BC 0.0361 1 0.0361 65.35 0.0001 
CC 0.0002 1 0.0002 0.35 0.5722 
Error total 0.0039 5 0.0006   
Total (corr.) 0.2918 14    
R2=98.67  R2adj = 97.35% 
 
 
Para optimizar las condiciones de operación de la EC (maximizar el %RC y %RDQO,  
y minimizar los C.O), los valores de % RC, %RDQO y C.O se ajustaron a los modelos 
polinómicos de segundo orden (Ecs. (3.8) a (3.10)).  La comparación de los valores 
predichos por estos modelos y los datos experimentales concuerdan muy bien, como se 
muestra en la Tabla 3-3. 
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(3.10) 
 
La Figura 3-8, generada mediante las ecuaciones (3.8-3.10), muestra las interacciones 
entre las tres variables (A/V, σ y j) en un plano de superficie tridimensional para las tres 
variables de respuesta, remoción de color, DQO y C.O.  Se observa que la remoción de color 
y DQO aumentan con un incremento de la conductividad y la relación A/V hasta un punto 
máximo, donde la eficiencia del proceso disminuye ligeramente.  Con el fin de determinar 
las condiciones óptimas de operación (v.g., minimizar los C.O y maximizar la eficiencia de 
remoción de color y DQO), el problema de optimización multiobjetivo se resolvió 
empleando la Ec. (3.11) junto con las Ecs. (3.8) a (3.10) usando MS Excel Solver.  El 
%RDQO se fijó en el 58%, debido a que con este valor se garantiza que se cumpla con el 
valor permisible por la legislación colombiana (Resolución N° 0631 de 2015), además, está 
entre el valor máximo de remoción de DQO (Tabla 3-3). 
 
min 𝐶. 𝑂(𝐴/𝑉, σ, 𝑗) 
 
%𝑅𝐷𝑄𝑂 ≥ 58 % 
7.5 ≤ 𝐴/𝑉 ≤ 15 
3.6 ≤ σ ≤ 7 
2 ≤ 𝑗 ≤ 5 
            
(3.11) 
 
El problema de optimización se resolvió usando diferentes suposiciones iniciales para 
A/V, σ y j. Se alcanzó convergencia, en la gran mayoría de los casos, para j = 5 mA/cm2 y 
σ = 5 mS/cm. Al modificar j de 2 a 5 mA/cm2, con σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1, los C.O 
variaron entre 0.27 y 0.38 USD/m3 y la remoción de color y DQO entre 72 a 98% y 33 al 
59%, respectivamente. Por lo tanto, j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1 fueron 
elegidos como las condiciones óptimas de operación, alcanzando una remoción de color y 









Figura 3-8: Diagramas de Superficie de respuesta, efecto de la interacción conductividad 
y relación A/V sobre la remoción de color (a), DQO (b) y los C.O (c), y j = 5 mA/cm2 
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Con el objetivo de verificar el modelo propuesto y el resultado de la optimización, se 
realizó una evaluación cinética del proceso de EC durante 20 minutos.  De acuerdo a la 
Figura 3-9, las eficiencias de remoción de color y DQO bajo las condiciones óptimas se 
estabilizaron alrededor 98% y 59%, respectivamente, y los valores previamente predichos 
por el modelo a 20 minutos fueron 98% para el color y 58% para la DQO.  El error entre los 
resultados experimentales y predichos para la DQO fue ca. 4% (Tabla 3-3).  Después de la 
EC, el carbono orgánico total (COT) se reduce en un 69%, mientras que la demanda 
bioquímica de oxígeno se reduce en un 28%, lo que implica que el proceso EC es eficiente 
para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez y sólidos 
totales fue del 95% y 60%, respectivamente; lo que implica que casi todos los sólidos 
suspendidos fueron eliminados del agua residual y que los contaminantes restantes son 





Figura 3-9: Evolución de la remoción de color, DQO, COT y CO de las aguas residuales 
tratadas durante el proceso EC. Condiciones experimentales: j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y 
A/V = 11 m-1, pH = 7, agitación = 60 RPM, ánodo y cátodo de Fe, distancia entre 
electrodos = 1 cm. Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
 
En la Tabla 3-5 se muestra que después del tratamiento de EC, el valor DBO5/DQO 
aumentó significativamente, de un valor de 0.1394 hasta 0.308, lo que implica que el agua 
tratada aun es no biodegradable.  Por otro lado, el pH del agua tratada aumentó 
considerablemente hasta 7.92 (manteniéndose en el intervalo exigido por la legislación). La 
evaluación de toxicidad antes y después del proceso EC se determinó mediante la mortalidad 
de la Artemia spp en las muestras.  Para la muestra de ART se encontró una mortalidad del 
100%, mientras que la mortalidad para la muestra después del proceso EC fue del 60%.  Esto 
sugiere que, aunque la toxicidad disminuyó, el efluente sigue siendo altamente tóxico para 
su vertimiento. 
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Tabla 3-5. Características del agua residual inicial y después del tratamiento EC 
 
Parámetro Valor inicial EC Eficiencia 
(%) 
pH 7 7.92 - 
Conductividad (mS/cm) 3.61 4.82 - 
Turbidez (NTU) 172 8 95 
DQO (mg O2/L) 775 246.45 68 
COT (mg O2/L) 242 74.4 69 
DBO5 (mg O2/L) 106 76 28 
Sólidos Totales (g/L) 2.153 0.8612 60 
Absorbancia (660 nm) 1.4 0.14 90 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B)     
1,525 302 80 
λ436 = 54.2      
λ525 = 59.5  
λ620 = 83.1  
λ436 = 11.7 
λ525 = 5.4  
λ620 = 2.9 
 78 (λ436) 
90 (λ525) 
97 (λ620) 
DBO5/DQO 0.1394 0.308 - 
Toxicidad (% mortalidad Artemia spp) 100 60 - 
Lodos generados (kg/m3)  0.52 - 
 
 
Para confirmar la transformación del colorante y de los compuestos asociados al agua 
residual textil, se evaluaron los cambios en los espectros UV-Vis antes y después del 
tratamiento mediante el proceso EC, bajo las condiciones óptimas (j = 5 mA/cm2, σ = 5 
mS/cm y A/V = 11 m-1 y pH = 7).  Como puede verse en la Figura 3-10, antes del tratamiento 
(t = 0 min), el espectro UV-Vis consiste de dos bandas de absorción características 
principales: una banda de absorción a 660 nm que se  atribuye al grupo conjugado H-
cromóforo del colorante índigo, que consiste de un enlace doble entre carbonos substituidos 
(C=C) y de un enlace simple por dos donadores N-H y dos aceptores, grupos carbonilo 
(C=O) (Wesenberg et al., 2003) y de otra banda de absorción en la región UV a 290 nm que 
posiblemente se debe a la presencia de anillos aromáticos como los grupos benceno, 
naftaleno y aminas aromáticas.  Sin embargo, hay que tener presente el conjunto de 
productos químicos utilizados como auxiliares en la preparación, teñido y acabado de 
textiles podría interferir en la detección espectral UV.  Por ejemplo, los sulfonatos absorben 
en la región de 220-290 nm (Pinheiro et al., 2004, Théraulaz et al., 1996).  Además, se ha 
encontrado que los ácidos carboxílicos y los aldehídos también absorben en el intervalo de 
190-280 (El Khorassani et al., 1999).  En la Figura 3-10 se evidencia que, durante el 
tratamiento de EC, las dos bandas de absorción disminuyen significativamente, 
eliminándose casi por completo el colorante después de 20 minutos de electrólisis. No 
obstante, una fracción de la banda de 290 nm aún permanece, lo que concuerda con los 
valores de DQO y COT remanentes.  Resultados similares entre el barrido espectral y los 
valores del COT han sido reportados por otros autores (Kaur et al., 2018, Amani-Ghadim et 
al., 2013). 
 




Figura 3-10: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del proceso EC.  
Condiciones experimentales: j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1, pH = 7, 
agitación = 60 RPM, ánodo y cátodo de Fe, distancia entre electrodos = 1 cm 
3.2.8 Fraccionamiento mediante distribución de peso molecular 
 
Los resultados de distribución de peso molecular se muestran en la Figura 3-11. El 
sistema de tratamiento por EC desestabilizó o adsorbió en la superficie de los hidróxidos, 
fundamentalmente, las moléculas de gran tamaño para formar los floc y posteriormente 
sedimentarlas. Por ello las moléculas de tamaño ˃ 5 kDa decrecieron significativamente.  
Los resultados mostraron que la mayoría de los componentes orgánicos para el agua residual 
inicial se distribuyen en las fracciones de PM ˃ 30 kDa y ˂ 3 kDa, representando el 35% y 
39.5% del COT total respectivamente.  En general, los compuestos orgánicos con mayor 
PM (> 5 kDa) representaron el 55.5%, y los más bajos (<5 kDa) el 44.5%. Después del 
proceso EC, la concentración de COT disminuyó apreciablemente. Este proceso eliminó 
eficazmente contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa.  La remoción del COT 
para cada una de las fracciones fue: 96.6% (> 30 kDa), 93.8% (10 > kDa < 30), 92.5% (5 > 
kDa < 10), 19.6% (3 > kDa < 5) y 39% (< 3 kDa).  La distribución de peso molecular reveló 
que el proceso EC es muy eficiente en la remoción de la gran mayoría de estructuras 
moleculares grandes y complejas.  Se ha expuesto que el proceso EC no es efectivo en la 
remoción de compuestos con PM < 5 kDa (Lai et al., 2007). 
   




Figura 3-11: Distribución del peso molecular de las aguas residuales antes (ART) y 
después del proceso EC, en términos de COT.  Condiciones experimentales: j = 5 mA/cm2, 
σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1, pH = 7, agitación = 60 RPM, ánodo y cátodo de Fe, 
distancia entre electrodos = 1 cm 
3.3  Comparación entre los procesos de coagulación química y 
electrocoagulación 
3.3.1 Lodos generados durante los procesos CQ y EC 
 
El lodo producido en el tratamiento físico-químico se debe a la cantidad de materia 
orgánica y sólidos totales en suspensión que se eliminan y a los compuestos formados a 
partir del coagulante, debido a que prácticamente la totalidad de estos últimos formarán parte 
de los sólidos del lodo.  La cantidad y las características del lodo producido durante los 
procesos de CQ y EC dependen en gran medida de la dosis de coagulante, tipo de electrodo 
de sacrifico utilizado y de las condiciones de operación.  La manipulación y eliminación de 
los lodos generados durante el proceso son aspectos importantes y deben considerarse con 
precaución para la selección óptima del coagulante o electrodo.  Además, para la evaluación 
adecuada del rendimiento del proceso de tratamiento, una consideración especial debe estar 
dirigida tanto a la capacidad de eliminación de contaminantes como a la producción de lodo.  
En los últimos años, la perspectiva de recuperar materiales del lodo ha recibido considerable 
atención debido a las siguientes razones: minimización de la cantidad de lodo, reducción de 
lodo hasta en un 80% mediante la recuperación de los metales (Olvera-Vargas et al., 2019, 
Zhang et al., 2017). La recuperación y reutilización de materiales puede dar como resultado 
una reducción sustancial de los costos de operación, aunque su pureza puede no ser lo 
suficientemente alta para justificar su reutilización en el proceso (Petruzzelli et al., 2000).  
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Sin embargo, en caso de que la recuperación del coagulante no sea un proceso viable, la 
reutilización de lodos para otras aplicaciones puede evaluarse.  Por ejemplo, en agricultura, 
después de un pre-tratamiento apropiado (Aguilar et al., 2002), recuperación de terrenos 
agotados (digestión aerobia, digestión anaerobia), recuperación de energía eléctrica, 
mecánica y calorífica (incineración) (Chen et al., 2018, Huang et al., 2015, Manara y 
Zabaniotou, 2012), compostaje (sin digestión), vertidos directamente al mar, ríos, lagos.  
Relleno de terrenos, escombreras, minas abandonadas, pantanos, etc. La producción de lodo 
estimado en esta investigación, se realizó a partir del lodo que permaneció en el fondo del 
beaker de la prueba de jarras o de la celda electroquímica después de proceso CQ o EC, 
respectivamente.  De acuerdo a la cuantificación y caracterización del lodo, 1 m3 de aguas 
residuales tratadas mediante CQ o EC produce aproximadamente 0.47 o 0.52 kg de lodo 
seco, respectivamente.  Teniendo en cuenta que actualmente las aguas residuales se tratan 
mediante sistemas de lodos activados que producen aproximadamente 40 kg/m3 de lodo 
(Zhang et al., 2017), esto representa una reducción significativa en la generación de 
desechos y los costos de tratamiento.   
 
El lodo generado se analizó mediante fluorescencia de rayos X (Espectrómetro de 
Fluorescencia X-R Axios, por dispersión de longitud de onda) y espectroscopía infrarroja 
transformada por Fourier (FTIR) (Spectrum 2™, Perkin Elmer, USA). Los espectros FTIR 
de los lodos generados mediante procesos CQ y EC, son cualitativamente muy similares; sin 
embargo, se observan las siguientes diferencias (Figura 3-12): en el espectro de CQ se 
presenta una disminución significativa respecto a EC, en cada una de las bandas 
identificadas.  En las bandas a 3400 cm-1 (O−H de grupos carboxilo, hidroxilo), 3000-2880 
cm-1 (C−H alifático), 1650 cm-1 (tensión C=O de amidas secundarias, vibración C=C 
aromático, tensión antisimétrica COO−, tensión de C=O de carbonilo de ácido carboxílico); 
1550 cm-1 (banda de amidas II, vibración C aromático), 1260 cm-1 (tensión C−O y 
deformación O−H de carboxilos, fenoles y ésteres y éteres aromáticos; bandas de amidas 
III), y 1050 cm-1 (tensión C−O de polisacáridos) (Stuart, 2000, Lin et al., 2017); siendo el 
espectro de EC el que presentó las intensidades más altas en cada una de estas bandas.  Estos 
resultados sugieren que EC muestra mayor contenido de estructuras de tipo polisacárido, 
amida, éter, éster y grupos carboxilos respecto a CQ.  El análisis de FTIR, para ambos 
coagulantes en el proceso CQ, no manifestó diferencias significativas, ambos espectros se 
solapan. Por tal motivo, únicamente se presenta un solo espectro. Estos resultados 
concuerdan con algunas investigaciones que han encontrado que aproximadamente el 50% 
de los lodos generados en las aguas residuales es contenido orgánico, la mayoría de los 
cuales son hemicelulosas, celulosa, lignina, lípidos y proteínas (Manara y Zabaniotou, 2012, 
Huang et al., 2015). 
 




Figura 3-12: Espectros FTIR de los lodos generados mediante procesos CQ (a) y EC (b) 
 
La Tabla 3-6 muestra los principales componentes del lodo: para el proceso CQ, 
aluminio (hierro), silicio, sodio, potasio, oxígeno y fósforo.  Para el proceso EC, hierro, 
silicio, sodio, potasio, oxígeno y fósforo, que podrían estar asociados con la presencia de 
materia inorgánica y calcio, lo que confirma la formación de CaCO3.  La pérdida por 
ignición (LOI) fue del ca. 57% (CQ) y 61% y 53.84% (EC) debido a la materia orgánica 
presente.  Esta materia orgánica se origina en las aguas residuales sin procesar y consiste en 
la fracción volátil de los sólidos en suspensión y la materia coloidal y la materia orgánica 
disuelta adsorbida en los flóculos. 
 
La diferencia entre el proceso de electrocoagulación y la coagulación química radica 
principalmente en la forma en que se suministran los iones metálicos (Holt et al., 2002).  En 
la electrocoagulación, la coagulación y la precipitación no se efectúan mediante la adición 
de productos químicos, coagulantes, al sistema, sino mediante el uso de electrodos en una 
celda electroquímica (Garcia-Segura et al., 2017).  El proceso EC se basa en el hecho de que 
la estabilidad de los coloides, suspensiones y emulsiones está influenciada por la electricidad 
suministrada al sistema.  Por lo tanto, si se proveen cargas eléctricas adicionales a las 
partículas cargadas, con los electrodos apropiados, la carga superficial de las partículas se 
neutralizan y las partículas se aglomeran y forman partículas más grandes y separables 
(Aquino et al., 2016).  El mecanismo de electrocoagulación es altamente dependiente de la 
naturaleza de los contaminantes, la conductividad, pH, tamaño de partícula y las 
concentraciones de constituyentes químicos.  Mientras que la coagulación química es debido 
a dos mecanismos básicos; a la coagulación pericinética o electrocinética, en la que el 
potencial zeta se reduce por iones o coloides de carga opuesta por debajo de las fuerzas de 
atracción de van der Waals y la coagulación ortocinética, en la que las micelas se agregan y 
forman aglomerados que agrupan las partículas coloidales (Ibídem). 
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Tabla 3-6.  Composición del lodo producido mediante el proceso EC. 
 
Composición Lodo 
Contenido (%) CQ 
Contenido (%) EC 
Al2(SO4)3.18H2O FeCl3.6H2O 
LOI 56.92 60.87 53.84 
SiO2 22.47 16.17 13.99 
TiO2 0.086 0.173 0.093 
Al2O3 14.01 2.81 0.482 
Fe2O3 0.53 12.2 25.53 
Mn3O4 0.017 0.03 0.021 
MgO 0.14 0.26 0.16 
CaO 0.54 0.68 0.65 
Na2O 2.91 3.73 2.84 
K2O 1.24 0.48 1.19 
P2O5 1.03 1.76 1.17 
SO3 0.026 0.77 0.022 
V2O5 0.001 0.005 0.002 
Cr2O3 0.02 0.018 0.026 
SrO 0.014 0.015 0.011 
BaO 0.04 0.03 0.048 
CuO 0.01 0.004 0.023 
Total 100 100 100 
 
Por lo tanto, una comparación directa entre la coagulación electroquímica y química 
no es factible.  Los sistemas no funcionan en una base equivalente.  En la coagulación 
química, la adición de coagulante es un evento discreto (inyectado) en equilibrio con la 
especie del metal determinado y el pH del sistema.  En la electrocoagulación, la adición de 
coagulante es función de la corriente aplicada y del tiempo.  Los gradientes de concentración 
cambian continuamente a medida que el electrodo se consume, y el pH de la solución tiende 
a estabilizarse a pH básicos, dependiendo del pH inicial y densidad de corriente aplicada.   
En general, se puede concluir que ambos procesos consiguen disminuir la carga orgánica 
(DQO, COT y turbidez) del efluente textil.  Por otro lado, la concentración de hierro 
dosificado en el proceso EC (191 mg/L Fe2+, (3.42 mM de [Fe2+]), calculado mediante la 
ley de Faraday, incluida en la Ec. (2.8), necesario para la ruptura de los contaminantes, es 
superior que la concentración de aluminio (600 mg/L Al2(SO4)3.18H2O, equivalente a 1.8 
mM de Al3+) empleado en el proceso CQ.  No obstante, el proceso EC alcanza mejores 
eficiencias de remoción (en absorbancia, DQO, COT, DBO5 y sólidos totales) que el proceso 
CQ, pero con mayores C.O.  
En la Tabla 3-7 se resumen y comparan los resultados de los dos procesos: de CQ y 
de EC.  Se observa que la eficiencia de remoción para el proceso EC es ligeramente superior 
que para el proceso CQ, esto es debido a que los procesos de separación son diferentes para 
ambos tecnologías, la sedimentación es la vía principal de remoción de los contaminantes 
en el proceso CQ, mientras, que en el proceso EC, la ruta de remoción dominante, está 
determinada por la corriente aplicada.  La forma de suministrar los coagulantes es un factor 
clave en la diferencia en el desempeño entre la CQ y el proceso EC.  En la Tabla 3-7, también 
se observa, que la remoción de color es más eficiente en términos del color real en el proceso 
CQ, esto es debido a que en el proceso EC se desprenden iones de hierro, que proporcionan 
color a la solución. Además, la toxicidad es mayor en el proceso EC posiblemente debido a 
las especies de cloro electro generadas en el agua tratada.   
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Tabla 3-7. Comparación en eficiencia de remoción de contaminantes para los procesos CQ y EC. 
 
Parámetro Eficiencia de remoción (%) 
Al2(SO4)3.18H2O FeCl3.6H2O EC 
Color (Absorbancia a 660 nm) 96 93 97 
Turbidez  98 98 95 
DQO  53 52 59 
COT  48 49 69 
DBO5  20 22 28 
Sólidos Totales  54 51 60 
Color real  (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
            λ=436-525-620 nm (m-1,B)     










DBO5/DQO 0.23 0.22 0.31 
Toxicidad (%mortalidad Artemia spp) 50 45 40 
Lodos generados (kg/m3) 0.472 0.495 0.52 
Costos operación (USD/m3) 0.21 0.29 0.37 
3.4 Conclusiones 
 
En este capítulo se compara la eficiencia del tratamiento del agua residual textil 
mediante los procesos CQ y EC.  Las principales características fisicoquímicas de las 
muestras de agua residual utilizadas en esta investigación se presentan en las Tablas 3-2 y 
3-5. El espectro UV-Vis de las aguas residuales manifestó la máxima absorbancia a 660 nm, 
y también una absorbancia alta a 290 y 230 nm, relacionada con la aromaticidad de los 
colorantes y otras moléculas orgánicas.    
3.4.1 Proceso de CQ 
 
Respecto al uso de Al2(SO4)3.18H2O, la dosis de coagulante y el pH óptimos fueron 
de 600 mg/L y 7 - 9, respectivamente.  A estas condiciones se alcanzaron unas remociones 
del 96%, 53%, 98.4% y 48% de colorante, DQO, turbidez y COT, respectivamente.  Después 
del proceso de coagulación, la biodegradabilidad del agua tratada, expresada en 
DBO5/DQO, incrementó un ca. 20%; sin embargo, sigue siendo no biodegradable 
(DBO5/DQO ≈ 0.23), igualmente, la toxicidad del agua tratada disminuyó, pese a esto sigue 
siendo tóxica.  El pH final del agua tratada fue igual a 6.0 y 4.7 para valores de pH inicial 
del agua residual de 9.3 y 7, respectivamente. 
 
Con respecto al FeCl3.H2O, las condiciones óptimas fueron: dosis de coagulante = 600 
mg/L y pH = 7, alcanzando remociones del 93%, 59%, 98% y 48.6% de colorante, DQO, 
turbidez y COT, respectivamente.  La biodegradabilidad incrementó en un 22%, no obstante, 
el agua tratada sigue siendo no biodegradable (DBO5/DQO ≈ 0.22) y tóxica.  Para ambos 
coagulantes, se requiere de un sistema de tratamiento posterior, con el objetivo que el agua 
residual tratada cumpla con las exigencias ambientales para su vertimiento o reutilización. 
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Al comparar ambos tratamientos, se encuentra que los resultados con respecto a la 
remoción de DQO, COT y turbidez son similares, donde se presentan cambios significativos 
es en la remoción de color (color real (mg Pt-Co/L)), 90% para el Al2(SO4)3.18H2O y 75% 
para el FeCl3.6H2O, como se observa en la Tabla 3-7.  Además, los costos de operación al 
emplear el coagulante Al2(SO4)3.18H2O, resultan en un 38% más económico.  
3.4.2 Proceso EC 
 
Los resultados experimentales indicaron que el proceso EC fue un proceso eficiente y 
prometedor para el pretratamiento de efluentes textiles.  Se encontró que el uso de ánodos 
de hierro y aluminio como electrodos de sacrificio es dependiente del pH. De acuerdo con 
los resultados, cuando se trabaja con ánodos de aluminio en medio ácido, pH < 6, la 
eficiencia de remoción de color y DQO se  favorece, mientras que para el hierro, en el medio 
neutro y alcalino (7 ≤ pH ≤ 9) el rendimiento de remoción se ve beneficiada.  
 
Los tres factores evaluados (j, σ y A/V) afectan significativamente la eficiencia del 
proceso.  A las condiciones óptimas (j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1) y 20 
minutos de electrólisis, se obtuvo una eficiencia de remoción del 97%, 59%, 95 % y 69% de 
colorante, DQO, turbidez y COT, respectivamente.  Además, después del proceso EC, la 
biodegradabilidad del agua tratada, expresada en DBO5/DQO, incrementó un 28%. Sin 
embargo, sigue siendo no biodegradable (DBO5/DQO ≈ 0.31). Igualmente, la toxicidad del 
agua tratada disminuyó, sin embargo, sigue siendo tóxica.  El pH final del agua tratada fue 
igual a 7.1.   
 
Por lo tanto, se requiere de un sistema de tratamiento posterior, con el objetivo que el 
agua residual tratada cumpla con las exigencias ambientales para su vertimiento o 
reutilización. 
 
El análisis de distribución de peso molecular, reportó que tanto el proceso CQ y EC, 
son muy efectivos para la remoción de estructuras moleculares grandes, con PM  ˃ 5 kDa.   
 
Los costos de operación para los procesos CQ (Al2(SO4)3.18H2O y FeCl3.6H2O) y EC 
fueron 0.21 USD/m3,  0.29 USD/m3 y 0.37 USD/m3, respectivamente, lo que demuestra que 
ambas tecnologías son de bajo costo como sistemas de pre-tratamiento de aguas residuales 
de la industria textil.  
 
Finalmente, para el proceso CQ, debido a que la eficiencia de remoción para ambos 
coagulantes (Al2(SO4)3.18H2O y FeCl3.H2O) son muy similares, el costo de operación es el 
que determina la elección del coagulante.  Consecuente con lo anterior, los costos para el 
Al2(SO4)3.18H2O son 38% menores que para FeCl3.H2O.  De acuerdo a los resultados 
obtenidos para el proceso CQ se seleccionan las siguientes condiciones: coagulante 
Al2(SO4)3.18H2O y pH entre 7 y 9 (es decir, que se puede trabajar en el intervalo 7 ≤ pH ≤ 
9, dependiendo del pH inicial del agua residual).  Y para el proceso EC, se selecciona el Fe 






4. Procesos Fenton, foto-Fenton y electro-oxidación 
para el tratamiento de aguas residuales 
Parte de los resultados de este capítulo fueron publicados en: 
 
- GilPavas, E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Electrochemical degradation of acid yellow 23 by anodic 
oxidation – optimization of operating parameters. J. Environ. Eng. (ASCE), 142, 11, (2016).  
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Coagulation-flocculation sequential with Fenton or Photo-
Fenton processes as an alternative for the industrial textile wastewater treatment. J. Environm. Manag. 191, 189-
197, (2017). 
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Optimization of solar-driven photo-electro-Fenton process 
for the treatment of textile industrial wastewater. J. Water Proc. Eng., 24, 49-55 (2018).   
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Optimization of sequential chemical coagulation - electro-
oxidation process for the treatment of an industrial textile wastewater.  J. Water Proc. Eng., 22, 73-79 (2018). 
- GilPavas E., Dobrosz-Gómez, I., Gómez-García, M. Á. Optimization and toxicity assessment of a combined 
electrocoagulation, H2O2/Fe2+/UV and activated carbon adsorption for textile wastewater treatment. Science of the 
Total Environment, 651, 551-560, (2019).   
- GilPavas, E. Dobrosz-Gómez, I., Gómez, M. Efficient Treatment for Textile Wastewater through Sequential 
Electrocoagulation, Electrochemical Oxidation and Adsorption Processes: Optimization and toxicity. J. 
Electroanal. Chem., 878, 114578, (2020). 
4.1 Proceso Fenton 
 
Después del pre-tratamiento de las aguas residuales textiles mediante CQ, se continuó su 
tratamiento usando el proceso Fenton. Diversos autores coinciden en que el rendimiento del 
proceso Fenton depende, entre otros factores, de la concentración del agente oxidante y del 
catalizador, temperatura, pH y tiempo de reacción (Pontes et al., 2010; Ghosh et al., 2010; 
Neyens y Baeyens, 2003). Asimismo, la eficiencia de este proceso está relacionada con la 
naturaleza del contaminante a degradar y con la presencia de otros compuestos orgánicos e 
inorgánicos (Pignatello et al., 2006, Kavitha y Palanivelu, 2004). Por estas razones, en esta 
tesis se estudió el efecto de las siguientes variables de operación: concentración de Fe2+, 
concentración de H2O2 y el pH.  Se realizaron experimentos previos para determinar el 
intervalo de los valores de cada uno de los factores; además, se tuvo en cuenta la revisión 
bibliográfica (Nidheesh et al., 2013, Torrades et al., 2011, García-Montaño et al., 2006).  
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Las condiciones experimentales y los resultados experimentales para las variables de 
respuesta %DC, %DDQO y C.O se presentan en la Tabla 4-1.   
 
El %DC varió entre 40 y 98.3%, el %DDQO varió entre 28.5 y 78.4%, mientras que 
los C.O variaron de 0.62 a 2.96 USD/m3. A continuación se analiza el efecto de cada una de 
las variables estudiadas. 
 
Tabla 4-1: Resultados experimentales del proceso F para remoción de color, DQO y costos 











Yexp Ypred Yexp Ypred Yexp Ypred 
1 1 14.56 3 95.91 100 78.41 76.87 1.93 1.93 
2 0.6 14.56 5.1 80.0 81.21 56.26 56.64 1.79 1.79 
3 0.2 14.56 7.2 40.0 35.51 30.53 29.07 1.63 1.63 
4 1 4.85 5.1 92.72 90.69 48.46 50.51 0.89 0.89 
5 0.6 24.27 3 98.27 96.52 64.72 65.46 2.83 2.83 
6 0.6 4.85 3 91.82 89.36 50.47 46.96 0.76 0.76 
7 0.2 24.27 5.1 58.18 60.21 36.98 34.93 2.69 2.69 
8 0.6 14.56 5.1 83.63 81.21 56.46 56.64 1.79 1.79 
9 0.2 14.56 3 94.55 94.27 47.48 48.79 1.66 1.66 
10 1 14.56 7.2 96.0 96.28 50.72 49.41 1.9 1.9 
11 0.2 4.85 5.1 55.18 57.92 32.48 34.68 0.62 0.62 
12 0.6 24.27 7.2 58.45 60.91 28.48 31.99 2.8 2.8 
13 0.6 14.56 5.1 80.0 81.21 57.21 56.64 1.8 1.79 
14 1 24.27 5.1 97.09 94.35 69.71 67.51 2.96 2.96 
15 0.6 4.85 7.2 60.36 62.11 33.98 33.24 0.73 0.73 
4.1.1 Ecuaciones de regresión 
 
Los resultados de la regresión multivariable para ajustar los datos de remoción de color 
y DQO y los costos de operación (C.O) se muestran en las Ecs (4.1) – (4.3) y en la Tabla 4-
2.   
 
 
%𝐷𝐶 = 128.22 − 38.55 ∗ [𝐹𝑒2+] + 2.14 ∗ [𝐻2𝑂2] − 17.87 ∗ 𝑝𝐻 − 3.21
∗ [𝐹𝑒2+]2 + 0.088 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] + 16.26 ∗ [𝐹𝑒
2+] ∗ 𝑝𝐻
− 0.052 ∗ [𝐻2𝑂2]




%𝐷𝐷𝑄𝑂 = −0.731 + 37.99 ∗ [𝐹𝑒2+] + 3.56 ∗ [𝐻2𝑂2] + 8.66 ∗ 𝑝𝐻 − 9.73
∗ [𝐹𝑒2+]2 + 1.08 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] − 2.3 ∗ [𝐹𝑒
2+] ∗ 𝑝𝐻 − 0.087
∗ [𝐻2𝑂2]







) = −0.001 + 0.35 ∗ [𝐹𝑒2+] + 0.107 ∗ [𝐻2𝑂2] + 0.02 ∗ 𝑝𝐻 − 0.01
∗ [𝐹𝑒2+]2 − 1.77 ∗ 10−5 ∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 2.65 ∗ 10−3 ∗ (𝑝𝐻)2 
(4.3) 
4: Procesos Fenton, foto-Fenton y electro-oxidación 99 
 
Tabla 4-2: Análisis de varianza para el %DC, %DDQO y C.O en función de [Fe2+] (A), 
[H2O2] (B) y pH (C). 
 






Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 2238.14 1 2238.14 123.38 0.0001 
B:[H2O2] 17.731 1 17.731 0.98 0.3682 
C:pH 1976.32 1 1976.32 108.94 0.0001 
AA 0.974544 1 0.974544 0.05 0.8259 
AB 0.469225 1 0.469225 0.03 0.8785 
AC 746.382 1 746.382 41.14 0.0014 
BB 88.7881 1 88.7881 4.89 0.0779 
BC 17.4724 1 17.4724 0.96 0.3715 
CC 3.11668 1 3.11668 0.17 0.6957 
Error total 90.7033 5 18.1407   
Total (corr.) 5182.44 14    
R2=98.25% 
R2adj = 95.1% 






Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 1172.01 1 1172.01 112.60 0.0001 
B: [H2O2] 148.781 1 148.781 14.29 0.0129 
C:pH 1113.21 1 1113.21 106.95 0.0001 
AA 8.94724 1 8.94724 0.86 0.3964 
AB 70.1406 1 70.1406 6.74 0.0485 
AC 14.9769 1 14.9769 1.44 0.2841 
BB 247.011 1 247.011 23.73 0.0046 
BC 97.5156 1 97.5156 9.37 0.0281 
CC 60.6129 1 60.6129 5.82 0.0606 
Error total 52.0437 5 10.4087   
Total (corr.) 2960.94 14    
R2=98.24% 
R2adj = 95.08% 







Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 0.1458 1 0.1458 10935.00 0.0000 
B: [H2O2] 8.5698 1 8.5698 642735.00 0.0000 
C:pH 0.0018 1 0.0018 135.00 0.0001 
AA 1.03E-5 1 1.03E-5 0.77 0.4206 
AB 0.0 1 0.0 0.00 1.0000 
AC 0.0 1 0.0 0.00 1.0000 
BB 1.03E-5 1 1.03E-5 0.77 0.4206 
BC 0.0 1 0.0 0.00 1.0000 
CC 5.03E-4 1 5.03E-4 37.69 0.0017 
Error total 6.67E-5 5 6.67E-5   
Total (corr.) 7.88E-7 14 1.33E-5   
R2=99.99% 
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Al examinar los valores P, que los factores ([Fe2+] , [H2O2] y pH) son estadísticamente 
significativos para la eficiencia del proceso Fenton y para las variables de respuesta 
%DDQO y C.O en el intervalo de confianza del 95% (es decir, P > 0.05).  Para el %DC son 
significativos los factores [Fe2+], [H2O2] y la interacción [Fe
2+]-pH (AC).  Las interacciones 
restantes y ninguno de los términos cuadráticos son significativos para %DC.  
Adicionalmente, para el %DDQO solo el término cuadrático [H2O2]-[H2O2] (BB) e 
interacciones [Fe2+]-[H2O2] (AB) y [H2O2]-pH (BC) son significativos para el proceso.  Para 
los C.O, el término cuadrático pH-pH es estadísticamente significativo. Ninguna de las 
interacciones y términos cuadráticos restantes afectan significativamente el proceso.  Los 
valores de R2 y R2Adj de 0.9825 y 0.951 para % DC, 0.9824 y 0.9508 para % DQO y 0.9999 
y 0.9998 para C.O, muestran que la variabilidad en los datos puede ser explicado 
efectivamente por el modelo.  Además, se realizó la prueba F para verificar la importancia 
de los modelos; los valores de P inferiores al nivel de significancia (α = 0.05) indican que el 
modelo proporcionó un buen ajuste.   
4.1.2 Efecto de la concentración de Fe2+  
 
 
En la aplicación del proceso Fenton es fundamental la optimización de las 
concentraciones de Fe2+ y H2O2.  Además de incrementar el costo económico del 
tratamiento, un exceso de uno o ambos reactivos consume radicales HO● y reduce la 
eficiencia del proceso (Yukseler et al., 2018, Blanco et al., 2014, Basturk y Karatas, 2014, 
Blanco et al., 2012, GilPavas et al., 2012, Lucas y Peres, 2007, Torrades et al., 2004).   
 
En la Figura 4-1 se presenta la variación del %DC y %DDQO después de 60 minutos 
de reacción al aplicar diferentes dosis de Fe2+ y H2O2.  Se observa claramente que tanto el 
%DC y el %DDQO incrementan a medida que se aumenta la concentración de Fe2+, a altas 
concentraciones de Fe2+, se alcanzan altas degradaciones de color y DQO.  El mejoramiento 
en la eficiencia se debe al aumento de radicales ●OH generados (Ec. (1.22)) (Lucas y Peres, 
2006).  No obstante, un aumento en la concentración de Fe2+ por encima de su concentración 
óptima, puede generar una disminución en la eficiencia del proceso, debido al consumo de 
●OH por un exceso de iones Fe2+ (Ec. (4.4)) (Huang et al., 2019, Khataee et al., 2009). 
 
 
𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂• → 𝐹𝑒+3 + 𝐻𝑂− (4.4) 




   
 
 
Figura 4-1: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC, (b) %DDQO, efecto de la 
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4.1.3  Efecto de la concentración de H2O2  
 
En la Figura 4-1 se presenta la variación del %DC y %DDQO después de 60 minutos de 
reacción al aplicar diferentes dosis de H2O2.  Se nota que, al incrementar la concentración 
de 4.85 a 15 mM, la eficiencia de degradación para ambas variables (%DC y %DQO) 
aumenta. Un aumento adicional de 15 mM a 24.27 mM produce una disminución en el 
desempeño del proceso.  Si bien es cierto que la eficiencia del proceso de degradación de 
las moléculas orgánicas aumenta a medida que se incrementa la concentración de H2O2, altas 
concentraciones de H2O2 inhiben la velocidad de degradación de los contaminantes, debido 




• + 𝐻2𝑂 (4.5) 
𝐻𝑂2
• +  𝐻𝑂• → 𝐻2𝑂 + 𝑂2 (4.6) 
𝐻𝑂• + 𝐻𝑂• → 𝐻2𝑂2 (4.7) 
 
Esto se debe a la autodescomposición del H2O2 en oxígeno y agua, y a la 
recombinación de radicales HO●.  El exceso de H2O2 reaccionará con HO
● compitiendo con 
contaminantes orgánicos y consecuentemente reduciendo la eficiencia del tratamiento.  Por 
lo tanto, el H2O2 se debe agregar a una concentración óptima para lograr la mejor 
degradación (Neyens y Baeyens, 2003). 
4.1.4 Efecto del pH  
 
Otro de los parámetros de operación fundamentales en el proceso Fenton es el pH, 
debido a que afecta la generación de radicales ●OH y la naturaleza de la especie de hierro 
en solución.  Estudios sobre el reactivo Fenton han demostrado que el intervalo de pH más 
efectivo está entre 2.5 y 4. Algunos autores (Doumic et al., 2015, Blanco et al., 2014, 
Pignatello et al., 2006) fijaron este valor en 2.8, siendo este el pH óptimo para la formación 
de radicales ●OH a partir de la descomposición del H2O2 en presencia de Fe
2+.  Condiciones 
de pH muy ácidas o muy alcalinas dan lugar a un descenso en la velocidad de degradación 
de los contaminantes (Blanco et al., 2014). La Figura 4-2 ((a) y (b)) muestra el efecto del 
pH durante el proceso Fenton.Se obtuvo una eliminación máxima de color y DQO de 100% 
y 72.5%, respectivamente, a una concentración de H2O2 de 15 mM, 1 mM [Fe
2+], pH = 3 y 
tiempo de reacción de 60 min.  Para valores de pH superiores a 4 las remociones de color y 
DQO disminuyen considerablemente, 91.5% y 35%, respectivamente. Esto se debe a que 
valores de pH altos conducen a la precipitación del hierro como Fe(OH)3, impidiendo que 
se efectué la reacción (1.23) y, por tanto, la regeneración de Fe2+.  Para valores de pH 
superiores a 6, la degradación también disminuye fuertemente debido a que el hierro 
precipita como hidróxido, reduciendo la disponibilidad de Fe2+. Otra razón para la 
eliminación ineficiente a pH > 3 se debe a la disociación y autodescomposición de H2O2. 
Por otro lado, a pH extremadamente ácido se origina [Fe(H2O)6]
2+, que reacciona 
paulatinamente con el H2O2 reduciendo la producción de radicales 
●OH (Pignatello et al., 
2006) y, por lo tanto, la eficiencia del proceso.  Además, a estas condiciones de acidez, la 
regeneración del catalizador a partir de H2O2 se ve inhibida, debido a que a pH muy bajo el 
H2O2  se estabiliza en forma de iones oxonio (H3O2
+) (Doumic  et al., 2015, Pignatello et al., 
2006). 











Figura 4-2: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC, (b) %DDQO, efecto del 
pH y [H2O2].  A [Fe
2+] 
 = 1 mM y 60 minutos de reacción 
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4.1.5 Proceso de optimización 
 
Las superficies de las Figuras 4.1 y 4.2 se generaron mediante las ecuaciones (4.5) a 
(4.7) y muestran las interacciones entre las tres variables ([Fe2+], [H2O2] y pH) en un plano 
de superficie tridimensional, en función de las tres variables de respuesta, remoción de color, 
DQO y C.O.    
 
En las Figuras 4.1 y 4.2, se observa que la degradación de color y DQO aumenta con 
un incremento de la concentración de Fe2+ y para la concentración de H2O2 aumenta hasta 
un punto máximo, donde la eficiencia del proceso comienza a disminuir.  Con respecto al 
pH, la eficiencia mejora a valores de pH entre 3 y 4.5.  La programación no lineal, en 
Microsoft Excel, se usó para calcular las condiciones que minimizan el C.O y al mismo 
tiempo alcanzar valores de DQO iguales o inferiores al valor mínimo exigido por la 
legislación ambiental, consecuentemente con lo anterior y los resultados obtenidos, se 
seleccionó %DDQO ≥ 72.   
 
min 𝐶. 𝑂(𝐹𝑒2+, 𝐻2𝑂2, 𝑝𝐻) 
 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 72 % 
0.2 ≤Fe2+≤ 1 
4.85 ≤ 𝐻2𝑂2 ≤ 24.27 
3 ≤ 𝑝𝐻 ≤ 7.2 
            
(4.8) 
 
El problema de optimización, se resolvió usando diferentes suposiciones iniciales para 
[Fe2+], [H2O2] y pH.  Al modificar [H2O2] de 4.85 a 24.27, pH entre 3 y 7.2 y [Fe
2+] entre 
0.2 y 1 mM, los C.O variaron entre 0.59 y 2.99 USD/m3 y la remoción de color y DQO entre 
55 a 96% y 24 al 81%, respectivamente.  Por lo tanto, [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y 
pH = 3, son determinadas como las condiciones óptimas de operación, alcanzando una 
remoción de color y DQO del 96% y 79%, respectivamente y un C.O de 2.22 USD/m3.      
4.1.6 Validación de modelo 
 
Con el objetivo de verificar el modelo propuesto y el resultado de la optimización, se 
realizó la evaluación cinética durante 90 minutos de reacción (Figura 4-3).  La eficiencia del 
proceso Fenton para la remoción de color y DQO bajo las condiciones óptimas se estabilizó 
alrededor de 96% y 79%, respectivamente, y los valores previamente predichos por el 
modelo fueron 100% para el color y 80% para la DQO.  Esto demuestra la calidad predictiva 
del modelo.  Además, se puede observar, que después de 60 minutos de reacción, la 
eficiencia del proceso es constante. 
   




Figura 4-3: Evolución de la remoción de color, DQO y COT en función del tiempo de 
reacción, de las aguas residuales tratadas mediante el proceso Fenton, empleando las 
condiciones óptimas.  [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y pH = 3, C.O de 2.22 USD/m
3. 
Las líneas en la figura son de tendencia, no del modelo 
 
En la Figura 4-3 se pueden observar tres zonas (1, 2 y 3).  La primera zona (1), a una 
velocidad de oxidación rápida, corresponde a la reacción Fenton y se da en los primeros 30 
min; la segunda zona (2), que es más lenta que la anterior, debido a que durante la reacción 
se producen iones férricos que reaccionan con el H2O2, conocida como reacción Fenton-
like, Eqs. (4.9 y 4.10), generando el radical hidroperoxilo (HO●2) que tiene una capacidad 
de oxidación mucho menor que el radical HO● (Gallard y De Laat, 2000). Varias 
investigaciones sobre la oxidación Fenton de compuestos orgánicos han demostrado que la 
velocidad de descomposición del H2O2 y de oxidación de los contaminantes orgánicos son 
mucho más lentas al usar Fe3+/H2O2 que Fe
2+/H2O2 (Fernandes et al., 2018, Wang, 2008, 
Gallar y De Laat 2000). La reacción Fenton-like ocurre aproximadamente hasta los 60 min 
de reacción. Luego la eficiencia del proceso se hace constante (zona 3), esto puede ser 
debido a la fracción de materia orgánica recalcitrante, probablemente compuesta por ácidos 
de cadena corta o quizás al agotamiento de los reactivos (Fe2+ y H2O2). 
 
𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒 − 𝑂𝑂𝐻
2+ + 𝐻+                                         (4.9) 
𝐹𝑒 − 𝑂𝑂𝐻2+ → 𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂2
•   (4.10) 
La Tabla 4-3, muestra las propiedades fisicoquímicas del agua residual antes y después 
del tratamiento. Después del proceso Fenton, el COT se reduce en un 62%, mientras que la 
DBO5 se reduce en ca. 26%, lo que implica que el proceso F es eficiente para eliminar un 
alto contenido de materia orgánica. La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 
92% y 55%, respectivamente.  Además, la relación DBO5/DQO de aguas residuales aumentó 
desde 0.1394 (sin tratamiento) hasta 0.4651 después del proceso Fenton; lo que indica que 
el agua tratada es biodegradable. 
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pH 7.2 3.6 3.5 - - 
Conductividad (mS/cm) 3.61 3.25 3.47 - - 
Turbidez (NTU) 156 12 0 92.3 100 
DQO (mg O2/L) 790 169.85 110 78.5 86 
COT (mg O2/L) 196 74.48 58 62 70 
DBO5 (mg O2/L) 106 79 60 25.47 43.4 
Sólidos Totales (g/L) 2.153 0.9612 0.654 55.36 69.62 
Absorbancia 660 nm 1.15 0.115 0.046 90 96 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C) 
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B) 
1,380 235 142 83 89.7 
λ436 = 68.2      
λ525 = 72.5  
λ620 = 78.2 
λ436 = 6.8      
λ525 = 4.5  
λ620 = 3.7 
λ436 = 4.2      
λ525 = 3.1  







DBO5/DQO 0.1342 0.4651 0.5455 - - 
Toxicidad (%mortalidad Artemia salina) 100 20 0 80 100 
Lodos generados (kg/m3) - 0.477 0.3648 - - 
Costos operación (USD/m3) - 2.22 2 - - 
 
 
Como puede verse en la Figura 4-4, antes del tratamiento (t = 0 min), el espectro UV-
Vis consiste en tres bandas de absorción características principales: una banda relativamente 
aguda y fuerte en la longitud de onda λ = 230 nm en la región UV del espectro. Esta banda 
se puede asignar a las transiciones π–π* y la resonancia del anillo de benceno; otra banda 
ancha entre 260–340 nm puede atribuirse a los grupos amino o carbonilo del índigo y una 
tercera banda a 660 nm asignado al colorante índigo (Ebrahimi et al., 2018).  Después de 30 
minutos de tratamiento, las bandas a 230 y 660 nm desaparecen casi por completo, lo que 
indica casi total remoción del color y de gran parte de los compuestos orgánicos.  Sin 
embargo, una fracción del espectro a 290 nm persiste.  Esta está relacionada con la presencia 
de la materia orgánica (DQO y COT), que permanece sin oxidar, revelando la presencia de 
compuestos intermedios altamente estables. 




Figura 4-4: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del proceso F.   
Condiciones experimentales: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y pH = 3 
4.2 Proceso foto-Fenton 
 
El proceso Fenton se puede mejorar mediante el uso de radiación UV o luz visible (Ec. 
1.27). De esta forma, el proceso Fenton se convierte en proceso foto-Fenton (Clarizia, et al., 
2017, Rahim Pouran et al.,  2015).  En el proceso foto-Fenton es posible alcanzar una mayor 
velocidad en la generación de radicales HO● ya que el ciclo de regeneración del hierro se ve 
favorecido al ser capaz la radiación UV/luz de descomponer los complejos orgánicos del 
Fe3+, los cuales atrapan el hierro inhibiendo su capacidad catalizadora (Miralles-Cuevas et 
al., 2017).  En este caso, además de las concentraciones de Fe2+ y H2O2, la fuente de 
radiación determinará tanto los costos de operación como la eficiencia del proceso.  El 
análisis realizado para el proceso foto-Fenton es similar al efectuado para el proceso Fenton, 
la diferencia es que para el proceso foto-Fenton se incluyó una lámpara (Black Light, 
F6T5/BL Philips), potencia de 6 W, como se muestra en la Figura 2-3 (b).   
 
Las condiciones experimentales y las variables de respuesta %DC, %DDQO y C.O se 
presentan en la Tabla 4-4.  El %DC varió entre 45 y 100%, el %DDQO varió entre 35.8 y 
83.9%, mientras que C.O varió de 0.99 a 3.33 USD/m3.  Los datos de %DC, %DDQO y C.O 
se ajustaron a modelos polinómicos de segundo orden, con el fin de determinar las 
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Tabla 4-4: Resultados experimentales del proceso FF para remoción de color, DQO y 








%DC %DDQO C.O 
(USD/m3) 
Yexp Ypred Yexp Ypred Yexp Ypred 
1 1 14.56 3 100 99.02 83.89 84.47 2.30 2.30 
2 0.6 14.56 5.1 85.00 85.63 63.62 64.24 2.16 2.16 
3 0.2 14.56 7.2 45.00 42.49 36.25 35.67 2.00 2.00 
4 1 4.85 5.1 96.32 95.09 56.67 59.27 1.26 1.26 
5 0.6 24.27 3 100 100 70.66 71.62 3.21 3.21 
6 0.6 4.85 3 95.48 94.18 56.96 53.78 1.13 1.13 
7 0.2 24.27 5.1 65.34 66.57 46.08 43.48 3.06 3.06 
8 0.6 14.56 5.1 85.45 85.63 64.32 64.24 2.17 2.16 
9 0.2 14.56 3 98.64 98.38 55.67 57.31 2.03 2.03 
10 1 14.56 7.2 98.00 98.26 59.89 58.25 2.27 2.27 
11 0.2 4.85 5.1 63.65 65.18 39.43 40.97 0.99 0.99 
12 0.6 24.27 7.2 64.26 65.54 35.76 38.94 3.17 3.17 
13 0.6 14.56 5.1 86.43 85.63 64.78 64.24 2.16 2.17 
14 1 24.27 5.1 98.09 96.56 76.45 74.92 3.33 3.33 
15 0.6 4.85 7.2 66.54 67.52 39.56 38.60 1.10 1.1 
4.2.1 Ecuaciones de regresión 
 
El análisis de regresión fue similar al presentado en la sección 4.1.1. Los resultados 
de regresión multivariable para la degradación de color, DQO y costos de operación (C.O) 
se muestran en la Tabla 4-5.  Los modelos de regresión para %DC, %DDQO y C.O se 
muestran en las Ecs. (4.9 - 4.11). 
 
 
%𝐷𝐶 = 130.19 − 37.54 ∗ [𝐹𝑒2+] + 1.83 ∗ [𝐻2𝑂2] − 15.74 ∗ 𝑝𝐻 − 2.9
∗ [𝐹𝑒2+]2 + 0.0052 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] + 15.37 ∗ [𝐹𝑒
2+] ∗ 𝑝𝐻
− 0.046 ∗ [𝐻2𝑂2]




%𝐷𝐷𝑄𝑂 = 6.33 + 30.95 ∗ [𝐹𝑒2+] + 3.8 ∗ [𝐻2𝑂2] + 8.93 ∗ 𝑝𝐻 − 4.35
∗ [𝐹𝑒2+]2 + 0.85 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] − 1.36 ∗ [𝐹𝑒
2+] ∗ 𝑝𝐻
− 0.094 ∗ [𝐻2𝑂2]







) = 0.37 + 0.36 ∗ [𝐹𝑒2+] + 0.108 ∗ [𝐻2𝑂2] + 0.018 ∗ 𝑝𝐻 − 0.018
∗ [𝐹𝑒2+]2 − 4.4 ∗ 10−6 ∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 1.23 ∗ 10−4 ∗ [𝐻2𝑂2] ∗ 𝑝𝐻
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Tabla 4-5: Análisis de Varianza para el %DC, %DDQO y C.O en función de [Fe2+] (A), 
[H2O2] (B) y pH (C). 
 






Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 1793.41 1 1793.41 336.04 0.0000 
B: [H2O2] 4.1041 1 4.1041 0.77 0.4207 
C:pH 1808.71 1 1808.71 338.91 0.0000 
AA 0.7969 1 0.7969 0.15 0.7151 
AB 0.0016 1 0.0016 0.00 0.9869 
AC 666.672 1 666.672 124.92 0.0001 
BB 68.655 1 68.655 12.86 0.0158 
BC 11.6622 1 11.6622 2.19 0.1994 
CC 0.2269 1 0.2269 0.04 0.8448 
Error total 26.6842 5 5.33685   
Total (corr.) 4381.26 14    
R2=99.39% 
R2adj = 98.3% 






Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 1236.79 1 1236.79 131.71 0.0001 
B: [H2O2] 164.984 1 164.984 17.57 0.0086 
C:pH 1145.29 1 1145.29 121.96 0.0001 
AA 1.7899 1 1.7899 0.19 0.6806 
AB 43.0992 1 43.0992 4.59 0.0851 
AC 5.2441 1 5.2441 0.56 0.4885 
BB 291.565 1 291.565 31.05 0.0026 
BC 76.5625 1 76.5625 8.15 0.0356 
CC 78.7675 1 78.7675 8.39 0.0339 
Error total 46.9521 5 9.3904   
Total (corr.) 3068.27 14    
R2=98.47% 
R2adj = 95.72% 







Valor F  Valor P  
A: [Fe2+] 0.1458 1 0.1458 7952.73 0.0000 
B: [H2O2] 8.59051 1 8.59051 468573.41 0.0000 
C:pH 0.0021 1 0.0021 115.23 0.0001 
AA 3.141E-5 1 3.141E-5 1.71 0.2475 
AB 0.0 1 0.0 0.00 1.0000 
AC 0.0 1 0.0 0.00 1.0000 
BB 6.41026E-7 1 6.41026E-7 0.03 0.8590 
BC 2.5E-5 1 2.5E-5 1.36 0.2956 
CC 4.01E-4 1 4.01E-4 21.85 0.0055 
Error total 9.17E-5 5 1.83E-5   
Total (corr.) 8.73896 14    
R2= 99.999% 
R2adj = 99.997% 
 
Al examinar los valores P, que los factores ([Fe2+], [H2O2] y pH) son significativos para la 
eficiencia del proceso foto-Fenton y para las variables de respuesta %DDQO y C.O en el 
intervalo de confianza del 95% (es decir, P > 0.05).  Para el %DC son significativos los 
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factores [Fe2+], [H2O2] y la interacción [Fe
2+]- pH (AC) y el término cuadrático [H2O2]-
[H2O2] (BB).  Las interacciones y términos cuadráticos restantes no son significativos para 
%DC.  Adicionalmente, para el %DDQO, los términos cuadráticos [H2O2]-[H2O2] (BB), pH-
pH (CC) e interacción [H2O2]-pH (BC) son significativos, las demás interacciones y término 
cuadrático (AA) no son significativas para el proceso.  Para C.O, el termino cuadrático pH-
pH, es significativo.  Ninguna de las interacciones y términos cuadráticos restantes son 
significativos.  La calidad de ajuste de los modelos es muy alta, como lo demuestran los 
valores de los coeficientes de determinación múltiple mostrados en la Tabla 4-5. 
 
4.2.2  Efecto de la concentración de Fe2+  
 
La eficiencia del proceso foto-Fenton es mayor que la del proceso Fenton. En la Figura 
4-5 ((a) y (b)) se presenta la variación del %DC y %DDQO después de 60 minutos de 
reacción al aplicar diferentes dosis de Fe2+.  Se presenta el mismo comportamiento que en 
el proceso Fenton, no obstante, se observa un incremento en la velocidad de degradación, 
debido a la regeneración de los iones Fe2+ (Ec. (1.27)) que reaccionan con el H2O2 y 
producen nuevos radicales HO●, lo que sugiere que la eficiencia del proceso aumente (Tolba 
et al., 2019, Malato et al., 2009). 
4.2.3 Efecto de la concentración de H2O2  
 
En la Figura 4-5 ((a) y (b)) se presenta la variación del %DC y %DDQO durante 60 
minutos de reacción al aplicar diferentes dosis de H2O2.   El comportamiento es similar al 
proceso Fenton.  La velocidad de degradación de la materia orgánica incrementó 
significativamente al complementar el proceso Fenton con radiación UV.  Esto es debido a 
que se producen radicales HO● adicionales a partir de la foto-descomposición de H2O2 (Ec. 
(1.29)) que contribuyen a la degradación de materia orgánica incluso después del consumo 
de iones Fe2+ y Fe3+ (Miralles-Cuevas et al., 2017). 
4.2.4 Efecto del pH  
 
El valor de pH tiene un efecto decisivo sobre el potencial de oxidación de los radicales 
HO● debido a la relación recíproca entre el potencial de oxidación y el valor de pH.  Al igual 
que en las reacciones Fenton y Fenton-Like, los procesos foto-Fenton y foto Fenton-Like 
tienen una actividad catalítica máxima a un pH ≈ 3.  El valor del pH influye en la generación 
de radicales HO● y, por lo tanto, en la eficiencia de oxidación. Para valores de pH ˃ 6, la 
degradación disminuye fuertemente debido a que el hierro precipita como un derivado de 
hidróxido, reduciendo la disponibilidad de Fe2+ y la transmisión de radiación. Otra razón 
para la eliminación ineficiente a pH > 3 se debe a la disociación y auto-descomposición de 
H2O2 (Ebrahiem et al., 2017).  En la Figura 4-6 ((a) y (b)) se muestra el efecto del pH durante 
el proceso foto-Fenton. Se obtuvo una eliminación máxima de color y DQO de 100% y 78% 
respectivamente, a una concentración de H2O2 de 15 mM, [Fe
2+]= 1 mM, pH = 3 y tiempo 
de reacción de 60 min.  Mientras que bajo las mismas condiciones, modificando únicamente 
el pH a ≈ 5, las remociones de color y DQO disminuyen drásticamente, hasta 85% y 52% 
respectivamente. Esto debido a que un aumento del pH conduce a la precipitación del hierro 
como Fe(OH)3 (Manenti  et al., 2015, Liu et al., 2007).   
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Figura 4-5: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC y (b) %DDQO, efecto de 















Figura 4-6: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC y (b) %DDQO, efecto de 
la concentración de H2O2 y pH. Con [Fe
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4.2.5 Proceso de optimización 
 
Mediante las ecuaciones (4.9-4.11), se construyeron las Figuras 4.5 y 4.6 y muestran 
las interacciones entre las tres variables ([Fe2+], [H2O2] y pH) en función de las tres variables 
de respuesta, degradación de color, DQO y C.O.    
 
En las Figs. 4.5 y 4.6, se observa que la velocidad de degradación de color y DQO 
aumenta con un incremento de la concentración de [Fe2+] y [H2O2], hasta un punto máximo, 
donde la eficiencia del proceso comienza a disminuir.  Con respecto al pH, la eficiencia 
mejora a valores de pH menores.  El problema de optimización se resolvió siguiendo el 
mismo razonamiento que en los experimentos Fenton, empleando la Ec. (4.8) junto con las 
Ecs. (4.9-4.11). El %DDQO, se fijó en el 80%, bajo la misma justificación que en el 
tratamiento Fenton.  Así, las condiciones óptimas obtenidas fueron: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] 
= 11.7 mM y pH = 3, alcanzando una eficiencia de degradación de color y DQO del 100% 
y 86%, respectivamente y un C.O de 2.0 USD/m3.   
 
Al comparar los resultados del proceso FF con respecto al proceso F, se observa que 
la eficiencia del proceso se incrementa notablemente, como se observa en la Tabla 4-3, 
adicionalmente, a pesar que el proceso FF utiliza lámpara, los C.O son menores (2.0 
USD/m3) que para el proceso Fenton (2.22 USD/m3), esto es debido a que el requerimiento 
de H2O2 en el proceso FF es menor (FF: 11.7 mM y F: 17.3 mM). 
4.2.6 Validación del modelo 
 
Con las condiciones óptimas ([Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH = 3) se realizó 
la evaluación cinética durante 90 minutos de reacción.  En la Figura 4-7 se presenta la 
eficiencia de degradación de color DQO y COT en función del tiempo y observa que el color 
se degradó casi por completo después de los 60 minutos de reacción y la eficiencia de 
degradación de la DQO y COT fue alrededor de 86% y 70% respectivamente.  Durante los 
primeros 30 minutos la velocidad de eliminación de color, DQO y COT fue mayor que para 
tiempos de tratamiento más largos, se nota claramente que al prolongar el tiempo de 
tratamiento hasta 90 minutos, la eficiencia del proceso se mantiene invariable.  A partir de 
los 30 minutos de reacción, la velocidad de reacción comienza a disminuir 
significativamente hasta alcanzar una fase estable.  La disminución en la velocidad de 
degradación podría explicarse por la complejación del Fe3+ con los productos intermedios 
generados durante la reacción de oxidación, que impiden la regeneración de Fe2+ necesaria 
para el proceso de Fenton. Estos complejos ralentizan la reacción de Fenton, impidiendo una 
eliminación eficiente de la materia orgánica (DQO y COT); por lo tanto, el H2O2 se consume 
de manera ineficiente.  Otra posible causa es el agotamiento de los reactivos Fenton ([Fe2+] 
y [H2O2]) y/o a la resistencia de los contaminantes de bajo peso molecular generados durante 
el proceso (Pignatello et al., 2006).  Por otra parte, la utilización de las lámparas UV 
implican un consumo energético que origina un incremento en los C.O y, como se mencionó 
anteriormente, la velocidad de degradación no mejora después de los 60 minutos de 
reacción. Por lo tanto, incrementar el tiempo hasta 90 minutos de tratamiento genera un 
incremento del 20% en los C.O sin beneficiar la eficiencia del proceso.   
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Se puede ver como el comportamiento de la reacción en los primeros 30 minutos es 
similar al proceso Fenton (Figuras 4-3 y 4-7). Sin embargo, en el proceso FF se obtienen 
mayores porcentajes de degradación, esto es debido a que la regeneración del Fe2+ acelerada 
por la radiación incidente es más rápida y a la mayor producción de HO● (Ecs. (1.27)-(1.29)) 
que pueden continuar degradando materia orgánica (Carra et al., 2014). 
 
Al principio de la reacción, ésta se ve acelerada por la presencia de iones Fe2+; sin 
embargo, la etapa continúa hasta convertir la reacción entre Fe2+ y HO● en Fe3+, éste a su 
vez puede reaccionar para formar radicales HO●; además, la formación de Fe2+ ocurre, pero 
esta reacción es lenta.  Este proceso podría conllevar a una disminución en la eficiencia del 
tratamiento del efluente textil. 
 
Además de la remoción de color, DQO y COT, otros parámetros fisicoquímicos de las 
aguas residuales después del proceso Fenton y foto-Fenton fueron evaluados.  La Tabla 4-
3, muestra las propiedades fisicoquímicas de antes y después del tratamiento.  Después de 
FF, el COT se reduce en un 70%, mientras que la demanda bioquímica de oxígeno se reduce 
en un 43.4%, lo que implica que el proceso FF es más eficiente que el proceso Fenton para 
eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez y sólidos 
totales fue del 100% y 69.62% respectivamente.  Además, en la Tabla 4-3, la relación 
DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.1394 y aumentó a 0.5455 después del 
proceso FF; lo que indica que el agua tratada es biodegradable, además, de acuerdo al 




Figura 4-7: Evolución de la remoción de color, DQO, COT y C.O de las aguas residuales 
tratadas mediante el proceso foto-Fenton.  Condiciones experimentales: [Fe2+] = 1 mM, 
[H2O2] = 11.7 mM y pH = 3. Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
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Como puede verse en la Figura 4-8, después de 30 minutos de tratamiento, las bandas 
a 230 y 660 nm desaparecen casi por completo, lo que indica que el color del agua residual 
es casi eliminado y algunos compuestos orgánicos.  Sin embargo, después de 60 min de 
reacción, un porcentaje de la banda de 290 nm permanece, lo que esta relacionado con la 
materia orgánica (DQO y COT) remanente. 
   
 
 
Figura 4-8: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del proceso FF.  Condiciones 
experimentales: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH = 3 
4.2.7 Caracterización final del efluente tratado mediante los procesos 
Fenton y foto-Fenton 
 
La Figura 4-9 presenta el análisis de distribución de peso molecular para el agua 
residual textil y después de los tratamientos F y FF.  De acuerdo a los valores de COT, se 
observa claramente que el agua residual está constituida principalmente por componentes 
con DPM ˂ 3 kDa (43%) y mayor a 30 kDa (40%).  Después de los tratamientos F y FF, los 
contaminantes con DPM ˃ 30 kDa disminuyeron casi por completo, mientras que los 
contaminantes ˂ 3 kDa se redujeron el 43% y 48% para los procesos F y FF, 
respectivamente.  Esto es atribuible a: (i) principalmente a la oxidación general de los 
contaminantes orgánicos, en la cual las moléculas de mayor tamaño (5-30 kDa) son 
transformadas a moléculas de menor tamaño (< 3 kDa), cuya oxidación resulta en la 
mineralización de los contaminantes y (ii) una remoción en menor proporción, a la 
formación de hidróxidos y poli-hidróxidos de hierro a partir del hierro (III) que se genera 
por la oxidación del hierro en el proceso Fenton, los cuales llevan a una coagulación parcial 
de las macromoléculas presentes en el agua residual, que son retiradas en el lodo residual. 
También es evidente que la contaminación remanente, asociada al COT, está principalmente 
distribuida en contaminantes con diámetros menores a 3 kDa (64% para F y 77% para FF), 
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que puede deberse al punto estable que se alcanza en la reacción a partir de los 60 minutos 
de tratamiento, lo cual puede observarse en las Figs. 4.3 y 4.7.  En conclusión, ambos 
procesos son mucho más efectivos en la eliminación de COT para compuestos con PM 
superior a 5 kDa, alcanzando aproximadamente degradaciones del COT del 85% y 92% para 
los procesos F y FF, respectivamente.  De acuerdo a los resultados de la DPM, los procesos 
F y FF producen una mineralización parcial de los contaminantes.  Estos hallazgos están de 
acuerdo con los resultados publicados previamente (Brillas y Martínez-Huitle, 2015) que 





Figura 4-9: Distribución de peso molecular de aguas residuales y tratadas mediante 
procesos Fenton (F) y foto-Fenton (FF), en términos del COT. Condiciones 
experimentales: proceso F: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y pH = 3.  Para el proceso 
FF: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH = 3, lámpara UV 365 nm (6 W), 60 minutos 
de reacción 
 
Las medidas de la DQO y COT obtenidas durante el tratamiento de las aguas 
residuales mediante los procesos F y FF, permiten el cálculo de un parámetro denominado 
Estado de Oxidación Media (EOM o AOS (de su acrónimo en inglés: Average Oxidation 
State)) y del estado de Oxidación de Carbono (COS de su sigla en inglés: Carbon Oxidation 
State). Estos parámetros dan una idea del grado de oxidación que ha alcanzado la mezcla así 
como de en qué tiempo del proceso de tratamiento es más conveniente realizar ensayos de 
biodegradabilidad (para averiguar si ésta ha mejorado con respecto a su valor inicial).  El 
AOS es una relación entre los valores de DQO y el COT, según la Ec. (4.12) (Vogel et al., 
2000). 
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Donde el COT está expresado en mg de C/L y la DQO en mg de O2/L. El valor del 
AOS varía entre +4, correspondiente al estado más oxidado del carbono (v.g., todo el C está 
en forma de CO2), y −4, que corresponde al estado más reducido del carbono (v.g., cuando 
está en forma de CH4).  La Figura 4-10 muestra la variación del AOS y del COS durante el 
tiempo de tratamiento.  Generalmente el AOS incrementa con el tiempo de tratamiento hasta 
alcanzar un máximo a partir del cual permanece aproximadamente constante.  En ese 
momento, el estado de oxidación del carbono contenido en la mayoría de los productos 
intermedios producidos no varía considerablemente, incluso aunque continúe el tratamiento, 
lo cual es señal de haber logrado un estado de oxidación avanzado y un posible incremento 
de la biodegradabilidad del agua teratada. Estos resultados permiten definir tanto el tiempo 
de operación como la capacidad máxima de desempeño de estos métodos de tratamiento. La 
formación de productos intermedios de reacción cada vez más oxidados manifiesta 
indirectamente que el tratamiento es capaz de seguir mejorando la biodegradabilidad del 
agua residual. Esto debido a que los compuestos más oxidados son, generalmente, más 
biodegradables que los menos oxidados. Cuando el AOS se estabiliza indica una oxidación 
muy avanzada de la mezcla de forma que si continúa el proceso de tratamiento conducirá 




Figura 4-10: Evolución del AOS y COS durante el tiempo de tratamiento.  Condiciones 
experimentales: Para el proceso F: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y pH = 3.  Para el 
proceso FF: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH 3, lámpara UV 365 nm (6 W), 60 
minutos de reacción 
 
Se puede ver en la Figura 4-10 que, en los primeros 30 minutos de tratamiento, el AOS 
se eleva gradualmente desde -2.05 hasta 0.58 y -2.05 hasta 1.14, para los procesos Fenton y 
foto-Fenton, respectivamente.  Por lo tanto, se puede inferir que el efluente después del 
tratamiento contiene compuestos altamente oxidados.  En general, el AOS presenta un 
incremento significativo al inicio del proceso (para ambos tratamientos), mientras que una 
118 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
vez que el agua residual comienza a mineralizarse, el AOS empieza a estabilizarse o 
incrementar muy levemente.  Altos valores de AOS, frecuentemente están asociados a 
compuestos biocompatibles; sin embargo, no es siempre el caso, debido a que se pueden 
generar trazas de compuestos altamente tóxicos, por lo tanto, es necesario realizar una 
evaluación adicional de toxicidad.  Varios autores han reportado resultados similares en el 
comportamiento del AOS utilizando el proceso Fenton para el tratamiento de aguas 
residuales que contienen pesticidas (Zapata et al., 2009), compuestos farmacéuticos (Sirtori 
et al., 2009), lixiviados de vertederos sanitarios (Vilar et al., 2011) y textiles (Manenti et al., 
2014).    
 
También se puede obtener información útil del estado de oxidación de carbono (COS, 
Carbon Oxidation State).  El COS es una propiedad fundamental del ciclo del carbono en la 
Tierra y puede variar entre -4 y +4, aunque la mayoría de los compuestos orgánicos abarcan 
un intervalo más estrecho entre -2.2 y +3. El estado de oxidación del carbono (COS) 
asociado con el proceso se estimó mediante la Ec. (4.13) (Masiello et al., 2008).  
  






Donde COT0 es el carbono orgánico total inicial y la DQO es la demanda química de 
oxígeno en el momento del muestreo (ambos parámetros expresados en mg/L).  Como se 
muestra en la Figura 4-10, hubo una oxidación rápida (para ambos procesos) durante los 
primeros 30 minutos de reacción; el COS aumentó, para los procesos Fenton y foto-Fenton, 
respectivamente, desde -2.05 (que corresponde a hidrocarburos insaturados de cadena larga 
y saturados de cadena corta), indicando la presencia de algunos compuestos orgánicos 
reducidos, hasta 2.7 y 3.15 (que corresponde a ácidos orgánicos de cadena corta, como el 
oxálico, fumárico, fórmico, etc) lo que representa una alta mineralización y generación de 
productos intermedios altamente oxidados. Esto sugiere la formación de productos 
intermediarios orgánicos más oxidables, lo que mejora la biodegradabilidad del agua 
residual.  Estos resultados concuerdan con la investigación realizada por Manenti et al 
(2015). 
 
La Figura 4-11 muestra la variación de la toxicidad del agua residual antes y después 
de los procesos Fenton y foto-Fenton.  Se observa claramente que el agua residual inicial es 
altamente tóxica, porcentaje de mortalidad de la Artemia salina 100%, esto debido a que el 
agua residual inicial contiene una alta concentración de materia orgánica, materia no 
biodegradable, detergentes y jabones, aceite y grasa, sulfuro, hidróxido de sodio y 
alcalinidad, altas concentraciones de NaCl (100 g/L) y una mezcla de colorantes, lo que hace 
que este tipo de aguas residuales sea altamente tóxicas (Rodriguez et al., 2002).  
 
Por otro lado, los porcentajes de mortalidad de la Artemia salina obtenidos después de 
los tratamientos Fenton y foto-Fenton, muestran un descenso importante de la toxicidad: un 
porcentaje de mortalidad de Artemia salina del 20% para el proceso Fenton, mientras que 
para el proceso foto-Fenton fue del 0%.  Esto demuestra la generación de productos 
intermedios de reacción menos tóxicos. 
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De acuerdo a los resultados de biodegradabilidad, se observa en la Tabla 4-3 que los 
valores DBO5/DQO aumentaron significativamente después del tratamiento, de un valor 




Figura 4-11: Toxicidad del agua residual inicial y tratada mediante procesos Fenton y 
foto-Fenton.  Condiciones experimentales: proceso F: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y 
pH = 3.  Para el proceso FF: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH = 3, lámpara UV 365 
nm (6 W), 60 minutos de reacción 
 
La caracterización de la muestra de agua residual tratada mediante los procesos Fenton 
y foto-Fenton se complementó con uso del método analítico HPLC-UV. Los resultados del 
análisis se presenta en las Figs. 4.12 ((a) y (b)). Estos confirman la generación de ácidos 
carboxílicos durante el proceso de tratamiento.  Los cromatogramas exhibieron picos bien 
definidos asociados con los ácidos oxálico (tiempo de retención, tr = 7.2 min), tartárico (tr 
= 9.6 min), málico (tr = 10.6 min), fórmico (tr = 14.9 min) y fúmarico (tr = 16.1 min).  Los 
ácidos tartárico, málico y fumárico se producen a partir de la ruptura oxidativa del anillo 
bencénico de subproductos aromáticos, que posteriormente se oxidan a ácidos oxálico y 
fórmico (Oturan et al., 2008).  Los ácidos oxálico y fórmico son los ácidos carboxílicos 
remanentes, que posteriormente se convierten directamente a CO2.  
 
Los ácidos tartárico y málico desaparecen completamente después de 90 minutos de 
tratamiento para ambos procesos, mientras que los ácidos oxálico, fórmico y fumárico 
permanecen en bajas concentraciones. Estos resultados concuerdan con los de la 
mineralización (%DCOT, F = 62% y FF = 70%), de la distribución de peso molecular y del 
análisis del COS.  Por otro lado, en la Figura 4-7, se observa que la velocidad de oxidación 
del proceso FF es más rápida que el proceso F.  Se evidencia una eliminación más rápida, 
debido a los compuestos orgánicos fueron foto-descompuestos por irradiación UV, según la 
Ec. (1.27) (Garcia-Segura y Brillas, 2011). 






Figura 4-12: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento (a) proceso Fenton, (b) 
Proceso foto-Fenton.  Condiciones experimentales: proceso F: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 
17.3 mM y pH 3.  Para el proceso FF: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH = 3, 
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4.3 Proceso de electro-oxidación 
 
La Tabla 4-6 presenta la matriz del diseño de experimentos DBB (que incluye 28 
ensayos, con 4 puntos centrales) y los resultados obtenidos para cada ensayo, 
correspondiente al porcentaje de eliminación de color y DQO, y a los C.O, después de 30 
minutos de tiempo de electrólisis.  
 
Tabla 4-6: Resultados experimentales del proceso EO para remoción de color, DQO y 














Yexp Ypre Yexp Ypre Yexp Ypre 
1 1 5.3 25 4 50.5 48.9 47.2 50.4 4.0 4.1 
2 1 5.3 10 5.7 30.8 35.6 20.2 23.5 0.6 0.9 
3 1.5 3 25 4 72.7 69.5 57.4 55.1 4.4 4.1 
4 1.5 5.3 25 2.3 46.9 49.8 41.6 46.4 5.5 5.6 
5 0.5 5.3 25 5.7 55.3 56.0 36.0 34.2 3.8 4.5 
6 1 7.6 40 4 48.6 49.8 63.9 63.7 6.4 7.6 
7 0.5 5.3 10 4 35.5 31.9 5.8 3.1 1.8 2.1 
8 1.5 7.6 25 4 40.7 33.8 46.2 44.2 3.4 3.8 
9 1 3 25 2.3 71.7 68 69.5 63.6 4.6 4.7 
10 0.5 7.6 25 4 48.3 45.4 25.6 29.6 3.9 4.7 
11 1 5.3 25 4 46.3 48.9 51.8 50.4 4.1 4.1 
12 1.5 5.3 40 4 61.3 67.5 62.0 60.3 10.0 8.7 
13 1 3 10 4 36.0 38.3 28.6 31.8 0.9 0.3 
14 1.5 5.3 25 5.7 52.7 56.9 44.4 49.2 3.8 4.4 
15 0.5 3 25 4 60.9 61.7 42.5 46.2 5.1 5.0 
16 1.5 5.3 10 4 30.4 27.3 27.6 24.0 1.2 1.7 
17 0.5 5.3 25 2.3 55.2 54.6 39.7 37.9 7.6 7.6 
18 1 3 40 4 79.5 88.3 76.9 83.6 6.6 8.0 
19 1 5.3 25 4 50.7 48.9 52.7 50.4 3.8 4.1 
20 1 7.6 10 4 30.1 24.9 27.6 24.0 1.0 0.2 
21 1 7.6 25 5.7 39.9 46.2 48.1 49.3 3.4 2.3 
22 0.5 5.3 40 4 61.0 66.7 59.2 58.1 11.6 10.2 
23 1 5.3 40 2.3 79.7 68.8 71.3 69.7 10.6 10.7 
24 1 7.6 25 2.3 32.9 40.4 49.0 49.7 5.8 5.2 
25 1 5.3 10 2.3 26.3 31.1 24.9 28.7 1.4 1.7 
26 1 3 25 5.7 75.5 70.6 68.4 63.0 3.7 3.2 
27 1 5.3 40 5.7 83.8 72.8 76.0 73.9 7.1 7.1 
28 1 5.3 25 4 48.1 48.9 49.9 50.4 4.4 4.0 
 
Mediante el uso de análisis de regresión múltiple, las respuestas (color, DQO y C.O) se 
correlacionaron con los 4 factores del diseño y el polinomio de segundo orden.  En la Tabla 
4-6, se puede observar que la mayor degradación de color y DQO se obtiene con los ensayos 
experimentales 18 y 27, que corresponde a una eficiencia de degradación del color superior 
al 79% y para la DQO superior al 71%, ambos ensayos utilizan σ altas (4 y 5.7 mS/cm, 
respectivamente) y coinciden en los valores de DE y j. No obstante, estos ensayos reportan 
altos valores de C.O.  Además, se observa claramente que a medida que incrementa la j los 
C.O también aumentan.  
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4.3.1 Ecuaciones de regresión 
 
En la Tabla 4-7 puede verse, al examinar los valores P, que los factores (DE, pH, j y 
σ) influyen de manera diferente sobre la eficiencia del proceso de electro-oxidación, para 
cada una de las variables de respuesta %DC, %DDQO y C.O en el intervalo de confianza 
del 95% (es decir, P > 0.05).  Para el %DC son significativos los factores pH y j, los factores 
restantes (DE y σ), y las interacciones y términos cuadráticos no son significativos para 
%DC.  Para el %DDQO, son significativos los factores DE, pH y j los términos cuadráticos 
DE-DE (AA) y pH-pH (BB).  El factor σ (D), las interacciones y términos cuadráticos 
restantes no son significativas para el proceso.  Para los C.O, los factores j y σ, y la 
interacción DE-DE (AA) influyen de manera significativa en los costos de operación del 
proceso, los demás factores (DE y pH), ninguna de las interacciones y términos cuadráticos 
restantes son significativos.  La calidad de ajuste de los modelos es alta, como lo demuestran 
los valores de los coeficientes de determinación múltiple: R2 = 0.903 para %DC, R2 = 0.966 
para %DDQO y R2 = 0.942 para C.O, los altos valores de R2, revelan la idoneidad del 
modelo de MSR utilizado.   
 
Los modelos de regresión para %DC, %DDQO y C.O se muestran en las Ecs. (4.14) 
– (4.16). 
 
%𝐷𝐶 = 53.14 + 2.5 ∗ 𝐷𝐸 − 3.39 ∗ 𝑝𝐻 + 2.36 ∗ 𝑗 − 14.06 ∗ 𝐶𝑑 + 3.37 ∗ (𝐷𝐸)2
− 4.22 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑝𝐻 + 0.18 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑗 + 1,68 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝐶𝑑 + 0.54 ∗ (𝑝𝐻)2
− 0.18 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝑗 + 0.21 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝐶𝑑 − 6.2 ∗ 10−3 ∗ (𝑗)2 − 3.9 ∗ 10−3 ∗ 𝑗
∗ 𝐶𝑑 + 1.6 ∗ (𝐶𝑑)2 
 
(4.14) 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = −7.2 + 97.75 ∗ 𝐷𝐸 − 9.91 ∗ 𝑝𝐻 + 3 ∗ 𝑗 − 9.99 ∗ 𝐶𝑑 − 42.2 ∗ (𝐷𝐸)2
+ 1.24 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑝𝐻 − 0.63 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑗 + 1.91 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝐶𝑑 + 0.74 ∗ (𝑝𝐻)2






) = 3.18 − 10.67 ∗ 𝐷𝐸 + 1.63 ∗ 𝑝𝐻 + 0.27 ∗ 𝑗 − 1.36 ∗ 𝐶𝑑 + 3.94 ∗ (𝐷𝐸)2
+ 0.035 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑝𝐻 − 0.035 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝑗 + 0.63 ∗ 𝐷𝐸 ∗ 𝐶𝑑 − 0.12 ∗ (𝑝𝐻)2
− 1.96 ∗ 10−3 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝑗 − 0.09 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝐶𝑑 + 0.0027 ∗ (𝑗)2 − 0.027 ∗ 𝑗
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Tabla 4-7: ANOVA para el %DC, %DDQO y C.O en función de DE (A), pH (B), j (C) y σ (D). 
 
Factor (%DC) Suma de cuadrados Grados de libertad Cuadrado medio Valor F  Valor P  
A:DE 11.021 1 11.021 0.20 0.6653 
B:pH 2022.8 1 2022.8 36.0 0.0000 
C:j 4211.3 1 4211.3 74.9 0.0000 
D: σ 53.34 1 53.34 0.95 0.3479 
AA 4.64 1 4.64 0.08 0.7785 
AB 94.1 1 94.1 1.67 0.2183 
AC 7.3 1 7.3 0.13 0.7246 
AD 8.12 1 8.12 0.14 0.7100 
BB 49.3 1 49.3 0.88 0.3661 
BC 156.3 1 156.3 2.78 0.1194 
BD  2.6 1 2.6 0.05 0.8343 
CC 11.1 1 11.1 0.20 0.6646 
CD 0.04 1 0.04 0.00 0.9791 
DD 127.2 1 127.2 2.26 0.1565 
Error total 731.01 13 56.2   
Total (corr.) 7498.19 27    
R2=90.3%                           R2adj = 79.75% 
Factor (%DDQO) Suma de cuadrados Grados de libertad Cuadrado medio Valor F  Valor P  
A:DE 413.0 1 413.0 20.60 0.0004 
B:pH 572.7 1 572.7 28.57 0.0001 
C:j 6283.8 1 6283.8 313.44 0.0000 
AA 667.8 1 667.8 33.31 0.0000 
AB 8.12 1 8.12 0.41 0.5340 
AC 90.3 1 90.3 4.50 0.0509 
AD 10.56 1 10.56 0.53 0.4791 
BB 91.9 1 91.9 4.58 0.0492 
BC 36.0 1 36.0 1.80 0.2002 
CC 75.62 1 75.62 3.77 0.0711 
CD 22.1 1 22.1 1.10 0.3105 
DD 26.2 1 26.2 1.30 0.2714 
Error total 300.7 13 20.1   
Total (corr.) 8810.8 27    
R2= 96.6%     R2adj = 93.9% 
Factor (C.O 
USD/m3) 
Suma de cuadrados Grados de libertad Cuadrado medio Valor F  Valor P  
A:DE 2.73 1 2.73 2.79 0.1185 
B:pH 0.1728 1 0.1728 0.18 0.6807 
C:j 172.45 1 172.45 176.74 0.0000 
D: σ 14.19 1 14.19 14.55 0.0021 
AA 5.83 1 5.83 5.97 0.0296 
AB 0.0064 1 0.0064 0.01 0.9367 
AC 0.2704 1 0.2704 0.28 0.6074 
AD 1.15 1 1.15 1.17 0.2984 
BB 2.55 1 2.55 2.61 0.1299 
BC 0.0182 1 0.0182 0.02 0.8934 
BD 0.4970 1 0.4970 0.51 0.4880 
CC 2.23 1 2.23 2.28 0.1548 
CD 1.88 1 1.88 1.92 0.1888 
DD 1.21 1 1.21 1.24 0.2855 
Error total 12.68 13 0.9757   
Total (corr.) 219.57 27    
R2= 94.2% R2adj = 88 % 
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La oxidación electroquímica es un proceso complejo y su eficiencia se ve influenciada 
por varios factores: tipo de electrodos (materiales), pH, la conductividad, características del 
electrolito, densidad de corriente, voltaje, tipo y concentración del contaminante, distancia 
entre electrodos, etc… (Brillas y Martinez-Huitle, 2015).  Por lo tanto, es necesario analizar 
cada uno de los factores evaluados, con el fin de poder obtener conclusiones de qué factores 
influyen significativamente en la eficiencia del proceso, maximizando la eliminación de los 
contaminantes y minimizando los costos de operación. 
4.3.2 Efecto de la densidad de corriente (j) 
 
Uno de los factores más importantes en el proceso de electro-oxidación es la densidad 
de corriente (j) y se define como la intensidad de corriente (amperios, A) por superficie de 
electrodo (cm2, m2, etc).  Generalmente, al aumentar la densidad de corriente se incrementa 
la velocidad de oxidación de los contaminantes, aumentando la eficiencia del proceso.  Por 
norma general, si se aplica una mayor densidad de corriente se obtendrá una mayor 
velocidad de eliminación del contaminante, pero ello genera un mayor costo energético, una 
menor eficacia de ánodo y una menor selectividad (Anglada et al., 2009a, Vanlangendonck 
et al., 2005). 
 
En la Figura 4-13 puede verse claramente un incremento con tendencia lineal en la 
eliminación tanto de color (Figura 4-13 (a)) como para la DQO ((Figura 4-13 (b)) cuando se 
aumenta la j manteniendo constantes la DE (1 cm) y la σ (5.7 mS/cm).  Al incrementar j, el 
%DC varía entre 40% al 90% y el %DDQO entre 30% y 87%.  En general, la velocidad del 
proceso EO aumenta con la j aplicada, debido a que mayor cantidad de radicales ●OH se 
forman en un momento dado y posiblemente a la producción de especies oxidantes, como 
las especies activas de cloro, formación de cloro libre (ácido hipocloroso o ión hipoclorito, 
dependiendo del pH y tipo de contaminantes) (Moreira et al., 2017).  No obstante, la j 
aplicada no se puede aumentar indefinidamente, debido a que altos valores promueven 
reacciones parásitas, lo que conduce a la disminución de la eficiencia del proceso. 
Resultados similares fueron obtenidos por diferentes investigadores (Bañuelos et al., 2014; 
Aquino et al., 2011; Zhou et al., 2011).  Consecuente con lo anterior, se observa tanto para 
la eliminación de color como para la DQO, que a valores de j ˃ 35 mA/cm2, la eficiencia del 
proceso se ralentiza, esto sugiere que posiblemente a altas j se presente una reducción 
competitiva de H+ a H2(g)  y/o a la reducción adicional de H2O2 a HO
̄, disminuyendo así la 
velocidad de reacción (Ec. (1.41)).   Por lo tanto, los contaminantes se degradan 
directamente en la superficie del electrodo DDB mediante el DDB(●OH), Ec. (1.41), o se 
eliminan debido a la reacción anódica en el proceso de electrólisis.  La reacción anódica 
puede producir oxidantes fuertes como el radical ●OH, O3, H2O2, ClO
-, Cl2 (Ecs (1.37)-
(1.40)), para oxidar los contaminantes indirectamente en las aguas residuales (Comninellis 
y Chen, 2010). 
 






Figura 4-13: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC y (b) %DDQO, efecto de 
la densidad de corriente (j) y el pH. A DE = 1 cm y σ = 5.7 mS/cm y 30 min. de electrólisis  
4.3.3 Efecto del pH 
 
El efecto del pH de la solución en el desempeño de los procesos de electrooxidación 
ha sido un tema recurrente en la literatura. Sin embargo, los resultados son diversos e incluso 
contradictorios (Zhou et al., 2011).   Esta variabilidad en resultados, se atribuye a las 
condiciones de operación, estructura y naturaleza de los contaminantes y tipo de electrodos 
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empleados, lo que está íntimamente relacionado con la EO directa como indirecta, que 
contribuyen a la eliminación de color y DQO de las aguas residuales textiles (Moreira et al., 
2017).  A pH ácido, se generan oxidantes como los radicales Cl2, HOCl y 
●OH (Deborde y 
Von-Gunten, 2008) y la eliminación de DQO y color se debe a la oxidación directa por 
adsorción de ●OH en la superficie del ánodo DDB y oxidación mediada por Cl2 y HOCl.  La 
velocidad de adsorción de radicales ●OH en la superficie del DDB disminuye al aumentar el 
pH, y estos ●OH generados se transforman en oxidantes de potencial de oxidación más bajos 
H2O2 y HO2
●.  Además, a valores altos de pH, las especies Cl- predominan sobre Cl2 y HOCl 
(Kaur et al., 2017; Moreira et al., 2017).  Por lo tanto, a valores de pH ˃ 4, la eliminación 
de DQO se debe a la oxidación mediada por H2O2 y HO2
● y OCl-, consecuentemente, el 
%DC y el %DDQO disminuyen.  
 
En la Figura 4-13 se observa que la eficiencia de degradación, tanto para el color como 
la DQO, se incrementa a condiciones ácidas.  A pH ˃ 4, se observa una disminución 
significativa en la eficiencia de decoloración (Figura 4-13 (a)), atribuido al cambio de la 
estructura del colorante al modificar el pH (Ibídem). Consecuentemente, la disminución de 
la eficiencia del proceso al incrementar el pH se debe a: (i) disminución de los radicales ●OH 
generados (Ec. 1.41) y (ii) a la descomposición de las moléculas de H2O2 en agua y oxígeno.  
El efecto del pH sobre el rendimiento electroquímico también puede explicarse en términos 
de interacción electrostática entre la superficie del ánodo y el sustrato objetivo. Tal 
interacción afecta la probabilidad de encuentro del radical ●OH generados con la materia 
orgánica.  La reacción general puede mejorarse u obstaculizarse dependiendo de si las 
fuerzas atractivas o repulsivas prevalecen (Iranifam et al., 2011). 
 
De hecho, el aumento del pH reduce el sobre-potencial de O2 y, en consecuencia, 
favorece la reacción de producción de O2 en la superficie del DDB. Esta reacción disminuye 
la eficiencia de eliminación de DQO tal y como ha sido reportado por varios investigadores 
(Hmani et al., 2012; Scialdone et al., 2008).  Por otro lado, en las reacciones mediadas por 
cloruro, el valor del pH afecta la velocidad de oxidación debido a que éste determina la 
especie de cloro activo que está presente en el efluente.  Según lo reportaron Mostafa et al. 
(2018) y Murata et al. (2008), durante la oxidación electroquímica con ánodos de DDB, el 
ion cloruro puede oxidarse a ácido hipocloroso (HClO) de acuerdo con la reacción (1.43).  
Luego, el HClO se disocia por reacción ácido-base (Ec. 1.44) formando iones hipoclorito 
(ClO) dependiendo del pH de la solución (Moreira et al., 2017).  Cuando se liberan estas 
especies de cloro activo, proceso conocido también como electrocloración, la materia 
orgánica se oxida e induce al proceso de degradación (García-Segura et al., 2019).  A valores 
entre 2.5 ≤ pH ≤ 7.5, el HClO es la especie de cloro disuelto que predomina en el sistema, 
mientras que pH ˃  7.5, el anión clorito OCl- es la especie que prevalece y controla el proceso 
y el Cl2 es una especie insignificante a pH ˃ 2 (Karlsson y Cornell, 2016).  En principio, la 
operación a condiciones fuertemente ácidas se consideraría la mejor opción, debido a que el 
cloro es el oxidante más fuerte seguido de HClO (Anglada et al., 2009b). Sin embargo, 
dependiendo de la configuración del sistema, la oxidación electroquímica de aguas 
residuales promueve su desorción, lo que dificulta su acción como un agente oxidante.  En 
consecuencia, los valores de pH ˃ 2.5, teóricamente mejorarían la electrooxidación de los 
contaminantes, debido a que el HClO y el ClO- no se ven casi afectados por la desorción de 
gases y pueden actuar como reactivos oxidantes en el agua residual (Cañizares et al., 2006a). 
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4.3.4 Efecto de la distancia entre electrodos (DE)   
 
La distancia entre electrodos (DE), entre el cátodo y el ánodo, es el espacio donde se 
ubica el electrolito (agua residual) y donde se generan las reacciones de oxidación-reducción 
y de transformación de los componentes.  La DE define tanto el consumo de energía como 






Figura 4-14: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DC y (b) %DDQO, efecto de 
la conductividad (σ) y DE. A pH = 3 y j = 35 mA/cm2 y 30 minutos de electrólisis 
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Normalmente, si la DE es muy pequeña se requiere aplicar un menor voltaje, lo que 
ocasiona menor consumo de energía; sin embargo, la velocidad de eliminación de 
contaminantes es menor debido a que el volumen de agua en contacto con los electrodos 
también es menor. Además, a menor DE, mayor serán las posibilidades de atascamiento y 
de cortocircuitos (Hu et al., 2009).  Por el otro lado, si la DE es muy grande, la difusión de 
sustancias hacia el electrodo disminuye, lo que implica una disminución en el rendimiento 
del proceso (He et al., 2013).  Por lo tanto, es necesario optimizar la DE con el fin de 
disminuir el consumo de energía e incrementar la velocidad de eliminación de 
contaminantes.  Los resultados obtenidos se presentan en la Figura 4-14. Se observa que a 
medida que se incrementa la DE, aumenta la eliminación de colorante, Figura 4-14 (a). Sin 
embargo, para la degradación de la DQO se presenta un fenómeno diferente. La eficiencia 
aumenta hasta un punto máximo, luego del cuál empieza a disminuir. Se observa la 
existencia de una condición óptima (máximo cercano a DE = 1 cm) en el intervalo 
experimental evaluado.  
4.3.5 Efecto de la conductividad (σ) 
 
Otro parámetro que se debe controlar es la conductividad del electrolito. A mayor 
conductividad, menor voltaje se requiere aplicar y, por tanto, menor consumo de energía en 
el proceso (Moreira et al., 2017; Chen, 2004).  Por tal motivo, en ocasiones se recurre 
adicionar al agua a tratar ciertas sales (generalmente NaCl) para aumentar la conductividad 
y de esta manera ahorrar costos de operación. 
 
Por lo tanto, la conductividad relacionada con concentración de sales, al igual que la 
densidad de corriente son los parámetros que más influyen en la velocidad de eliminación 
de contaminantes y costos de operación.  El incremento de σ (adición de NaCl) no solo 
promueve la decoloración sino también la mineralización de las aguas residuales (Sirés et 
al., 2014). 
 
En la Figura 4-14 se muestra el efecto de la conductividad sobre la remoción de color 
y DQO. En términos generales, se observa que a medida que se incrementa la conductividad, 
mediante la adición de NaCl, aumenta la eficiencia del proceso. Esto se debe a la mayor 
formación de cloro molecular y por consiguiente mayor formación de ácido hipocloroso e 
ión hipoclorito, especies que contribuyen a la reacción de oxidación.  Los cloruros son la 
especie química que más influye en la electrooxidación indirecta, Ecs. (1.37-1.40), mucho 
más que los radicales ●OH (Kaur et al., 2017).  Además de la ventaja de la mayor formación 
de cloro molecular, una mayor concentración de iones cloruro en el agua supone una mayor 
conductividad y por tanto se requiere menor diferencia de potencial para obtener los mismos 
resultados, con el consiguiente ahorro energético (Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Mohan 
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4.3.6 Proceso de optimización 
 
Con el fin de determinar las condiciones óptimas de operación, minimizar los C.O y 
maximizar la eficiencia de remoción de color y DQO, el problema de optimización se 
resolvió empleando las Ecs. (4.14-4.17) y se resolvió usando MS Excel Solver (Ji et al., 
2018).  Al igual que los tratamientos Fenton y foto-Fenton, el %DDQO se fijó en el 80%. 
 
min 𝐶. 𝑂(𝐷𝐸, 𝑝𝐻, 𝑗, 𝐶𝑑) 
 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 80 % 
0.5 ≤ DE ≤ 1.5 
3 ≤ 𝑝𝐻 ≤ 7.6 
10 ≤ 𝑗 ≤ 40 
            
(4.17) 
2.3 ≤ σ ≤ 5.7  
 
El problema de optimización, se resolvió usando diferentes suposiciones iniciales para 
DE, pH, j y σ (procedimiento similar al numeral 4.3).  DE = 1 cm, pH = 3, j = 35 mA/cm2 y 
σ = 5.7 mS/cm fueron determinados como las condiciones óptimas de operación, alcanzando 
una remoción de color y DQO del 88% y 80%, respectivamente, a unos C.O de 6.0 USD/m3.   
4.3.7 Validación del modelo 
 
Se evaluó la cinética de degradación durante 90 minutos de reacción (Figura 4-15), a 
las condiciones óptimas establecidas.  De acuerdo a la Figura 4-15, el color se degradó más 
del 88% después de los 30 minutos de reacción y la degradación de la DQO fue mayor del 
70%, los valores previamente predichos por el modelo fueron 92% para el color y 77% para 
la DQO. El error entre los resultados experimentales y predichos para la DQO fue del 3%.  
Esto indica que el modelo ajustado puede predecir adecuadamente la remoción de color y 
DQO.  Además se puede observar, que a 60 minutos de electrólisis, la eficiencia del proceso 
es 94% para la eliminación del color, 88% para la DQO y 77% para el COT. Como se 
observa en la Figura 4-15 la eliminación del color es mucho más rápida que la de la DQO y 
el COT, debido a que la oxidación electroquímica en el ánodo DDB es capaz de destruir los 
grupos cromóforos de los colorantes presentes en el agua residual en tiempos de tratamiento 
cortos y consumo de energía relativamente bajo (Solano et al., 2016).  La eliminación del 
COT corresponde exclusivamente a la conversión del contenido orgánico en CO2 y agua (es 
decir, reacciones de oxidación totales), mientras que la reducción de DQO puede deberse 
tanto a la oxidación total como a la conversión de compuestos orgánicos a productos 
intermedios de reacción más oxidados (es decir, oxidación parcial).  Esto debido a, (i) la 
complejidad de la matriz (agua residual real) asociada a la presencia de sustancias orgánicas 
auxiliares que pueden ser menos susceptibles a la oxidación completa que los colorantes y, 
(ii) la presencia de diversas sales inorgánicas (por ejemplo, NaCl) que pueden conducir a la 
formación indirecta de especies reactivas (por ejemplo, hipoclorito) que promueven 
reacciones de oxidación parciales sobre la reacción total (Tsantaki et al., 2012).  Estos 
resultados concuerdan con observaciones para sistemas similares reportados en la literatura 
(Zou et al., 2017; Solano et al., 2016; Brillas y Martinez-Huitle, 2015; Tsantaki et al., 2012; 
Chatzisymeon et al., 2006) 





Figura 4-15: Evolución de la remoción de color, DQO, COT y C.O de las aguas residuales 
tratadas mediante el proceso de electro-oxidación.  Condiciones experimentales: 
 j = 35 mA/cm2, pH = 3, σ = 5.7 mS/cm y DE = 1 cm. Las líneas en la Figura son de 
tendencia, no del modelo 
 
La Tabla 4-8, muestra las propiedades fisicoquímicas antes y después del tratamiento.  
Después del proceso EO, el carbono orgánico total (COT) se reduce en un 61% y 77%, 
después de 30 y 60 minutos respectivamente, mientras que la demanda bioquímica de 
oxígeno se reduce en un 20% y 39%, lo que implica que el proceso EO es eficiente para 
eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez fue del 91% 
(30 minutos de electrólisis) y 100% después de 60 minutos de reacción.  La eliminación de 
sólidos totales fue del 92% y 95%, respectivamente.  Además, la relación DBO5/DQO 
aumentó hasta 0.47 (30 minutos de tratamiento) y 0.67 (60 minutos de tratamiento); lo que 
indica que el agua tratada es biodegradable, sin embargo, a pesar que los parámetros 
fisicoquímicos exigidos por la legislación colombiana se cumplen (v.g., DQO ≤ 400 mg 
O2/L, DBO5 ≤ 200 mg O2/L y 6 ≤ pH ≤ 9)   el agua tratada sigue siendo altamente tóxica. 
Esto posiblemente se debe a la electrogeneración de especies oxidantes, como las especies 
activas de cloro, que a la vez pueden generar compuestos orgánicos halogenados (AOX) 
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EO Eficiencia de remoción (%) 
30 (min) 60 (min) 30 (min) 60 (min) 
pH 7.6 4.1 3.65 - - 
Conductividad (mS/cm) 2.3 2.38 2.45 - - 
Turbidez (NTU) 164 14.5 0 88 100 
DQO (mg O2/L) 721 162 86 77 88 
COT (mg O2/L) 156 61 36 61 76.9 
DBO5 (mg O2/L) 94.5 75.5 57.8 20 39 
Sólidos Totales (g/L) 1.954 0.15 0.09 92 95 
Absorbancia 660 nm 1.26 0.15 0.08 88 94 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C) 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B) 
2,251 198 57.8 91 97 
λ436 = 60.8      
λ525 = 62.5  
λ620 = 78.2 
λ436 = 4.2      
λ525 = 2.4  
λ620 = 3.1 
λ436 = 1.9      
λ525 = 1.8  







DBO5/DQO 0.1311 0.47 0.67 - - 
Toxicidad (%mortalidad 
Artemia salina) 
100 100 100 0 0 
Lodos generados (kg/m3) - 0 0 - - 
Costos operación (USD/m3) - 6.0 14.5   
 
La Figura 4-16, muestra el espectro UV-Visible para el agua residual antes y después 
del tratamiento y se registran los cambios en la absorbancia durante el tiempo de electrólisis.  
Con el fin de percibir las variaciones entre los productos intermedios y el colorante, se 
realizó el barrido espectral durante el proceso de degradación electroquímica.  Como puede 
verse en la Figura 4-16, antes del tratamiento (t = 0 min), el espectro UV-Vis consiste en 
tres bandas de absorción características principales: a 230 y 290 nm asignadas a anillos 
bencénicos; y a 660 nm asignado al colorante índigo. Después de 30 minutos, durante la 
degradación electroquímica, se produce un rompimiento de los grupos cromóforos presentes 
en el efluente textil, lo que da como resultado la disminución de la densidad óptica del 
efluente, indicando la degradación de las moléculas grandes (presentes en el efluente) en 
fragmentos más pequeños.  La degradación máxima del efluente se observó en 90 minutos 
de electrólisis, las bandas a 230 y 660 nm desaparecen casi por completo, lo que indica que 
el color del agua residual es casi removido y también algunos compuestos orgánicos.  Sin 
embargo, un porcentaje de la banda de 290 nm permanece, lo que coincide con los valores 
de DQO y COT remanentes.  Resultados similares han sido reportados por varios autores 
(Cotillas et al, 2018; Jalife-Jacobo et al., 2016; Sales et al., 2016).   




Figura 4-16: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del proceso EO.  
Condiciones experimentales: j = 35 mA/cm2, pH = 3, σ = 5.7 mS/cm y DE = 1 cm 
 
4.3.8 Caracterización final del efluente tratado mediante EO 
 
Los resultados de distribución de peso molecular (DPM) se resumen en la Figura 4-
17. Se observa que el proceso EO elimina eficazmente los contaminantes con PM en todo el 
intervalo estudiado de DPM, especialmente para los superiores a 5 kDa y ˂ 3 kDa, 
alcanzando aproximadamente remociones del COT del 81% (˃ 5 kDa), 52% (˂ 3 kDa) y 
94% (˃ 5 kDa), 68% (˂ 3 kDa) para 30 y 60 min de electrólisis, respectivamente.  La DPM 
remanente con mayor proporción, se encuentra en ˂ 5 kDa, que representa el 63% (30 min) 
y 74% (60 min), correspondiente a compuestos con bajo peso molecular, como ácidos 
carboxílicos producto del proceso de electro-oxidación (Solano et al., 2016; Brillas y 
Martínez-Huitle, 2015). 
 




Figura 4-17: Distribución de peso molecular de aguas residuales, y tratadas mediante 
procesos EO, en términos del COT. Condiciones experimentales: j = 35 mA/cm2, pH = 3, 
σ = 5.7 mS/cm y DE = 1 cm 
 
La Figura 4-18 muestra la variación del AOS, COS y la relación DBO5/DQO durante 
el tiempo de tratamiento.  En la figura se observa que el AOS incrementa con el tiempo de 
tratamiento hasta alcanzar un valor máximo a partir del cual permanece aproximadamente 
constante (45 min).  La formación de productos intermedios de reacción cada vez más 
oxidados manifiesta indirectamente que el tratamiento es capaz de seguir mejorando la 
biodegradabilidad del agua residual, lo que se corrobora en la figura con la relación 
DBO5/DQO, debido a que los compuestos más oxidados, generalmente, son más 
biodegradables que los menos oxidados (Amat et al., 2007).  
 
El parámetro AOS solo se refiere a la materia orgánica que queda en la solución. Sin 
embargo, aunque el AOS no es un indicador de la eficiencia del proceso electroquímico, 
indica variaciones en la composición de la materia orgánica disuelta después del proceso. 
Se puede ver en la Figura 4-18 que, después de 90 minutos de tratamiento, el AOS se eleva 
gradualmente desde -2.93 hasta 1.1. Por lo tanto, se puede inferir que el efluente después 
del tratamiento contiene compuestos altamente oxidados.  En general, el AOS presenta un 
incremento significativo al inicio del proceso (30 min electrólisis), mientras que una vez que 
el agua residual comienza a mineralizarse, el AOS empieza a estabilizarse o incrementar 
muy levemente.  A partir de este momento es cuando el AOS del agua residual tratada puede 
considerarse muy avanzado, lo cual implica un aumento en la biodegradabilidad de la misma 
(en 30 min DBO5/DQO = 0.47) (Amat et al., 2007).   
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Figura 4-18: Evolución del AOS y COS durante el tiempo de tratamiento.  Condiciones 
experimentales: j = 35 mA/cm2, pH = 3, σ = 5.7 mS/cm y DE = 1 cm 
 
Como se muestra en la Figura 4-18, el COS aumentó de -2.93 a 3.5, indicando la 
presencia de algunos compuestos orgánicos reducidos, que representa una alta 
mineralización y generación de productos intermedios altamente oxidados, lo que sugiere 
que se forman intermediarios orgánicos más oxidables.   Estos resultados concuerdan con la 
investigación realizada por del Río et al. (2009), quienes evaluaron la degradación 
electroquímica del colorante CI naranja 4, obteniendo valores finales de AOS y COS de 1.2 
y 3.1, respectivamente. 
 
Se determinó la toxicidad del agua residual antes y después del tratamiento.  Se 
encontró que el agua residual inicial es altamente tóxica, reportando un porcentaje de 
mortalidad de la Artemia salina 100% (Tabla 4-8), esto debido a que el agua residual inicial 
contiene alta concentración de materia orgánica, materia no biodegradable, detergentes y 
jabones, aceite y grasa, sulfuro, hidróxido de sodio y alcalinidad, altas concentraciones de 
NaCl (≈100 g/L) y una mezcla de colorantes, lo que hace que este tipo de aguas residuales 
sea altamente tóxicas (Rodriguez et al., 2002).  Aunque el tratamiento electroquímico fue 
capaz de degradar el color y reducir significativamente la carga orgánica total, el efluente 
final siempre fue muy tóxico (30, 60 y 90 min). Esto se debe, posiblemente, a la formación 
de compuestos organoclorados, así como oxidantes residuales secundarios que permanecen 
en el agua tratada incluso después tiempos prolongados de electrólisis.  Resultados similares 
fueron reportados por Naumczyk et al. (1996), quienes realizaron un tratamiento 
electroquímico a un efluente textil y al final del tratamiento identificaron (mediante análisis 
GC/MS) la formación de compuestos organoclorados. 
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Se complementó la caracterización de la muestra tratada mediante uso del método 
analítico HPLC-UV.  El análisis cromatográfico del agua residual textil tratada mediante el 
proceso EO, Figura 4-19, confirman la generación de ácidos carboxílicos.  Los 
cromatogramas exhibieron picos bien definidos asociados con los ácidos oxálico (tr = 7.2 
min), tartárico (tr = 9.6 min), fórmico (tr = 14.9 min), acético (tr = 15.8 min) y fúmarico (tr 
= 16.1 min).  Los ácidos tartárico, acético y fumárico se producen a partir de la ruptura 
oxidativa del anillo bencénico y de subproductos aromáticos, que posteriormente se oxidan 




Figura 4-19: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento EO.  Condiciones 
experimentales: j = 35 mA/cm2, pH = 3, σ = 5.7 mS/cm y DE = 1 cm 
 
Los ácidos oxálico, fórmico y fumárico son los ácidos carboxílicos remanentes, que 
posteriormente se convierten directamente a CO2 (Solano et al., 2016).  Los ácidos tartárico 
y acético desaparecen completamente después de 60 min de electrólisis, mientras que los 
ácidos oxálico, fórmico y fumárico permanecen en bajas concentraciones, que concuerdan 
con los resultados de la mineralización (%DCOT, 77%), de la distribución de peso molecular 
y del análisis del COS. 
4.4 Comparación entre los procesos Fenton, foto-Fenton y 
electro-oxidación 
 
La Tabla 4-9 resume los resultados de los tres procesos (Fenton, (F), foto-Fenton (FF) y 
electro-oxidación (EO)) implementados para el tratamiento de aguas residuales de la 
industria textil.  El tiempo de operación para los tratamientos F y FF fue de 60 min y para el 
proceso EO fue de 30 min.  Realizando un análisis comparativo, los tres sistemas de 
tratamiento son eficientes para la degradación de color, materia orgánica y mineralización.  
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Sin embargo, el efluente tratado mediante el proceso de EO manifiesta una toxicidad del 
100%, lo que implica la incorporación de un proceso adicional para la eliminación de los 
compuestos tóxicos. Adicionalmente, los costos de operación son superiores (≈ 300%) a los 
procesos F y FF.  Por lo tanto, los resultados confirman que los procesos F y FF, son factibles 
tecnológica y económicamente para la degradación de colorantes, DQO, COT e incrementar 
la biodegradabilidad y disminuir la toxicidad del agua tratada. 
    
Tabla 4-9: Comparación de resultados de los tres sistemas de tratamiento empleados (Fenton, 




Fenton* FF* EO** 
Absorbancia a 660 nm 95 97 88 
Turbidez  92.3 100 91 
DQO  78.5 86 77 
COT  62 70 61 
DBO5  25.47 43.4 20 
Sólidos Totales  55.36 69.62 92 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C)  
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
            λ=436-525-620 nm (m-1,B)     










DBO5/DQO 0.4651 0.5455 0.47 
Toxicidad (%mortalidad Artemia salina) 20 0 100 
Lodos generados (kg/m3) 0.477 0.3648 0 
Costos operación (USD/m3) 2.2 2 6 
  Tiempo de electrólisis: * 60 min; **30 min. 
4.5 Conclusiones 
 
De acuerdo a los sistemas de tratamiento evaluados Fenton, foto-Fenton y electro-
oxidación, se extraen las siguientes conclusiones: 
 
4.5.1 Proceso de Fenton 
 
Las condiciones óptimas determinadas fueron: [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y 
pH = 3 con unos costos de operación (C.O) de 2.22 USD/m3.  Se encontró que los tres 
factores evaluados ([Fe2+], [H2O2] y pH) son altamente influyentes en la eficiencia del 
proceso.  A las condiciones de operación óptimas, se realizó el análisis cinético durante 90 
minutos de reacción. La eficiencia del proceso para la remoción de color y DQO se estabilizó 
alrededor 96% y 79%, respectivamente, y los valores predichos por el modelo (a los 90 min. 
de tratamiento) fueron 100% para el color y 80% para la DQO.  Se observó que después de 
60 minutos de reacción, la eficiencia del proceso es constante.  El carbono orgánico total 
(COT) se redujo en un 62%, mientras que la demanda bioquímica de oxígeno se redujo en 
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un 26%, lo que implica que el proceso Fenton es eficiente para eliminar un alto contenido 
de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 92% y 5% 
respectivamente.  La relación DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.1394 y 
aumentó a 0.4651, lo que indica que el agua tratada es biodegradable. 
 
Con respecto a las condiciones de operación se encontró que: un incremento en la 
concentración de catalizador ([Fe2+]) en el proceso Fenton de 0.2 mM a 1.0 mM, aumenta 
la eficiencia del proceso, tanto para el %DC, como para el %DDQO.  Para el efecto de la 
concentración de [H2O2], se encontró que un incremento en la concentración de [H2O2] 
aumenta la eliminación de color y de la materia orgánica.  Sin embargo, altas 
concentraciones de [H2O2] inhiben la velocidad de degradación de los contaminantes, debido 
a la autodescomposición del H2O2 en oxígeno y agua, y a la recombinación de radicales 
HO●.  Por lo tanto, el H2O2 se debe agregar en concentraciones óptimas para lograr la mejor 
degradación.  Con relación al efecto del pH se obtuvo una máxima eliminación de color y 
DQO a pH = 3.  Para valores de pH superiores a 4 las remociones de color y DQO 
disminuyen drásticamente, debido a que a valores de pH altos, se produce la precipitación 
del hierro como Fe(OH)3.  Para valores de pH superiores a 6, la degradación disminuye 
fuertemente debido a que el hierro precipita como derivado de hidróxido, reduciendo la 
disponibilidad de Fe2+. Además, a pH > 3 se debe presenta la disociación y 
autodescomposición de H2O2. Por tanto, es de gran importancia optimizar las condiciones 
de operación.  
4.5.2 Proceso foto-Fenton 
 
Igualmente, el proceso foto-Fenton (FF) se realizó durante 90 minutos de reacción, de 
acuerdo a las condiciones óptimas establecidas, [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH 3.  
El color se degradó por completo después de los 60 minutos de reacción y la degradación 
de la DQO se estabilizó alrededor 86%, y los valores predichos por el modelo fueron 100% 
para el color y 88% para la DQO.  El error entre los resultados experimentales y predichos 
(a t = 90 min.) para la DQO fue del 2%.  Se encontró que, después de 60 minutos de reacción, 
la eficiencia del proceso es constante.  El COT se reduce en un 70%, mientras que la 
demanda bioquímica de oxígeno se reduce en un 43.4%, lo que implica que el proceso FF 
es más eficiente que el proceso Fenton para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  
La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 100% y 70% respectivamente.  La 
relación DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.1394 y aumentó a 0.5455; lo que 
indica que el agua tratada es biodegradable, además, de acuerdo al análisis de toxicidad, el 
agua tratada es no tóxica. 
 
Con respecto a las condiciones de operación se encontró un comportamiento similar 
que el proceso Fenton. 
 
Al comparar los resultados del proceso FF con respecto al proceso F, se observa que 
la eficiencia del proceso se incrementa notablemente. Adicionalmente, a pesar que el 
proceso FF utiliza lámpara, los C.O son menores (2.0 USD/m3) que para el proceso Fenton 
(2.22 USD/m3), esto es debido a que el requerimiento de H2O2 en el proceso FF es menor. 
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De los resultados de distribución de peso molecular (DPM), los procesos F y FF 
eliminan eficazmente los contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa. Ambos 
procesos son mucho más efectivos en la reducción de COT para compuestos con PM 
superior a 5 kDa, alcanzando aproximadamente remociones del COT del 85% y 92% para 
los procesos F y FF respectivamente. Para el caso de compuestos con un PM igual o inferior 
a 3 kDa, la concentración final de COT es muy similar para ambos tratamientos.  
 
El análisis cromatográfico del agua residual textil tratada mediante procesos Fenton y 
foto-Fenton confirmó la generación de ácidos carboxílicos.  Se identificaron los ácidos 
oxálico, tartárico, málico, fórmico y fumárico.  Los ácidos tartárico y málico desaparecen 
completamente después de 90 minutos de tratamiento para ambos procesos, mientras que 
los ácidos oxálico, fórmico y fumárico permanecen en bajas concentraciones, que 
concuerdan con los resultados de la mineralización, de distribución de peso molecular y del 
análisis del COS.   
 
De acuerdo a los resultados de biodegradabilidad, se halló que los valores DBO5/DQO 
aumentan significativamente después del tratamiento, de un valor inicial de 0.1342 a 0.4651 
y 0.5455 para los procesos Fenton y foto-Fenton, respectivamente.  Igualmente, la toxicidad 
del agua residual disminuyo altamente, de un valor inicial 100% tóxica a 20% y 0%.   
4.5.3 Proceso de electro-oxidación 
 
Los resultados experimentales indicaron que el proceso de EO fue un proceso eficiente 
y prometedor para el pretratamiento de efluentes textiles.  El proceso de EO, al igual que los 
procesos Fenton y foto-Fenton, se optimizó mediante la metodología de superficie de 
respuesta (MSR), utilizando un diseño de experimentos tipo Box-Behnken. Se evaluaron el 
efecto de varios parámetros, la densidad de corriente, conductividad, distancia entre 
electrodos y el pH inicial. 
 
De acuerdo a los resultados obtenidos, los cuatro factores evaluados (j, σ, DE y pH), 
afectan significativamente la eficiencia del proceso.  Los resultados predichos por el modelo 
reportaron que los valores experimentales tenían una buena correlación con los 
pronosticados, lo que indica la idoneidad del modelo y el éxito de la MSR en la optimización 
de las condiciones de operación del proceso EO, para el tratamiento de las aguas residuales 
de la industria textil.  Bajo las condiciones óptimas (j = 35 mA/cm2, σ = 5.7 mS/cm, DE = 
1 cm y pH = 3), se obtuvo una eficiencia de remoción del color del 88% y 77% DQO durante 
30 minutos de reacción, con unos C.O de 6 USD/m3.  Si se prolonga el tiempo de electrólisis 
(60 minutos), la eficiencia del proceso se incrementa a 94% para la eliminación del color, 
88% para la DQO y 77 para el COT, con unos C.O ≈ 14 USD/m3.  Para ambos tiempos de 
tratamiento, la muestra final fue biodegradable. Sin embargo, ambas muestras son altamente 
tóxicas.  Por lo tanto, se requiere de un sistema de tratamiento posterior con el objetivo que 
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Con respecto a las condiciones de operación se encontró que: cuando se incrementa la 
j, en general, la velocidad del proceso aumenta, debido a que mayor cantidad de radicales 
●OH se forman en un momento dado y posiblemente a la producción de especies oxidantes, 
como las especies activas de cloro.  Sin embargo, la j aplicada no se puede aumentar 
indefinidamente, debido a que altos valores promueven reacciones parásitas, lo que conduce 
a la disminución de la eficiencia del proceso.  Con respecto al pH, se halló que la eficiencia 
de degradación, tanto para el color como la DQO, incrementa a condiciones ácidas, mientras 
que la eficiencia se reduce al aumentar el pH.  A pH ˃ 4, se observa una disminución 
significativa en la eficiencia de decoloración, atribuido al cambio de la estructura del 
colorante al modificar el pH. Por lo tanto, la dependencia de la estructura del colorante, con 
el pH de la solución y la naturaleza de la superficie del ánodo, determinan el mecanismo de 
reacción.  Con relación a la DE, se observó que a medida que se incrementa la DE, aumenta 
la eliminación de colorante; sin embargo, para la degradación de la DQO, se presenta un 
fenómeno diferente, la eficiencia aumenta hasta un punto máximo, luego del cuál la 
eficiencia empieza a disminuir.  Se observa que la DE óptima no resultó ser la más pequeña 
ni la más grande, a menor DE, mayor serán las posibilidades de atascamiento y de 
cortocircuitos. Por el otro lado, si DE es muy grande, la difusión de sustancias hacia el 
electrodo disminuye, lo que implica una disminución en el rendimiento del proceso.  
Adicionalmente, se halló que a medida que se incrementa la conductividad, aumenta la 
eficiencia del proceso. Esto es debido a la mayor formación de cloro molecular y por 
consiguiente mayor formación de ácido hipocloroso e ión hipoclorito, especies que 
contribuyen a la reacción de oxidación.   
 
El proceso EO elimina eficazmente los contaminantes con PM en todo el intervalo de 
DPM, especialmente para los superiores a 5 kDa y ˂ 3 kDa, alcanzando aproximadamente 
remociones del COT del 81% (˃ 5 kDa) y 52% (˂ 3 kDa), 94% (˃ 5 kDa) y 68% (˂ 3 kDa) 
para 30 y 60 min de electrólisis, respectivamente.   
 
El análisis cromatográfico del agua residual textil tratada mediante el proceso de EO 
confirmó la generación de ácidos carboxílicos. Los cromatogramas exhibieron picos bien 
definidos asociados con los ácidos oxálico, tartárico, fórmico, acético y fumárico.  Los 
ácidos oxálico, fórmico y fumárico son los ácidos carboxílicos remanentes, que 
posteriormente se convierten directamente a CO2.  Los ácidos tartárico y acético desaparecen 
completamente después de 60 min de electrólisis, mientras que los ácidos oxálico, fórmico 
y fumárico permanecen en bajas concentraciones. 
  
De acuerdo a los resultados, se puede concluir que los tres sistemas de tratamiento son 
altamente eficientes para la remoción de color y materia orgánica, incrementando la 
biodegradabilidad del agua tratada. Sin embargo, el proceso electroquímico no reduce la 













5. Procesos Secuenciales 
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5.1 Procesos secuenciales de coagulación química+Fenton/foto-
Fenton 
 
Los sistemas fisicoquímicos de tratamiento de aguas residuales, como la oxidación 
(Cetinkaya et al., 2018; Moreira et al., 2017), la adsorción (Tan et al., 2015; Gupta y Suhas, 
2009) y la coagulación química (Capítulo 3 de esta tesis, Verma et al., 2012) muestran un 
interesante potencial en la decoloración de las aguas residuales textiles.  Entre estos 
métodos, la CQ es ampliamente utilizada debido a la facilidad en su operación e 
implementación, bajo impacto ambiental y costos de capital relativamente bajos (Zahrim y 
Hilal, 2013; Verma et al., 2012; Chen et al., 2010).  Sin embargo, solo puede eliminar 
sólidos suspendidos, mientras que los compuestos orgánicos solubles permanecen en 
solución. En consecuencia, la eficiencia del proceso es relativamente baja y más aún cuando 
la concentración del colorante no es lo suficientemente alta (Liang et al., 2014), ya que 
involucra en un alto consumo de reactivos químicos y la generación de una gran cantidad de 
lodo.  Esto implica la necesidad de introducir una etapa de tratamiento posterior. 
Consecuentemente, la coagulación es un proceso efectivo de "pretratamiento", y su 
acoplamiento a los procesos Fenton o foto-Fenton, puede ser una alternativa apropiada para 
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lograr altos niveles de descontaminación de las aguas residuales (Li et al., 2016; Amor et 
al., 2015; Senn et al., 2014). Por lo tanto, el objetivo de los sistemas secuenciales es 
aumentar la eficiencia y disminuir los costos de operación del proceso.  Este estudio 
constituye un enfoque integrado con respecto al tratamiento de ART en términos de 
eliminación de carga orgánica, mejora de los parámetros relacionados con el ambiente como 
biodegradabilidad y toxicidad, y viabilidad económica de la aplicación del tratamiento 
químico avanzado evaluado en este documento. Esto es de especial interés en el contexto de 
estrategias sostenibles, debido a que el sistema de tratamiento propuesto combina, en un 
esquema secuencial de tratamiento relativamente sencillo y de bajo costo, el proceso de 
coagulación y el proceso Fenton/foto-Fenton. 
 
Para comenzar el tratamiento, se realizó una caracterización del efluente de aguas 
residuales en términos de su biodegradabilidad (DBO5/DQO), color, barrido espectral (200-
700 nm), toxicidad, carga de materia orgánica (DQO, DBO5, COT), distribución de peso 
molecular y contenido de sólidos (sólidos totales y turbidez).  Previamente, se evaluó el 
proceso de coagulación (bajo las condiciones establecidas en el capítulo 3).  Una vez 
determinadas las condiciones óptimas del proceso CQ, se efectuaron los tratamientos 
acoplados.   El agua residual fue pre-tratada mediante CQ a pH = 9 y 600 mg/L de 
Al2(SO4)3.18H2O. A continuación, el agua residual pre-tratada fue centrifugada y el 
sobrenadante fue sometido a los procesos Fenton (F) o foto-Fenton (FF) (se empleó el 
mismo procedimiento empleado en el capítulo 4, equipos, reactivos, variables y variables de 
respuesta, etc).  Las ventajas de este proceso acoplado son: (i) la coagulación reduce 
considerablemente el color y la DQO de aguas residuales, lo que conduce a un menor 
requerimiento de reactivos ([H2O2] y [Fe
2+]) en el proceso Fenton/foto-Fenton; (ii) La 
materia orgánica que no precipita en el proceso de coagulación, puede eliminarse en el 
proceso posterior, Fenton o foto-Fenton.  El proceso de coagulación se optimizó en el 
capítulo 3. Para los procesos Fenton/foto-Fenton, junto a la de metodología de superficie de 
respuesta (MSR) se realizará un diseño experimental Box-Behnken (BBD) para determinar 
las condiciones óptimas de operación, en términos de la eficiencia de la degradación de la 
materia orgánica. El COT, la DBO5 y el índice de biodegradabilidad se evaluaron después 
del tratamiento prestando especial atención a la toxicidad del agua tratada.   
5.1.1 Pre-tratamiento mediante el proceso de coagulación química 
(CQ) 
 
Bajo las condiciones óptimas de CQ se alcanzaron remociones del 99%, 50%, 96% y 
44% de colorante, DQO, turbidez y COT, respectivamente. En la Figura 5-1 se compara el 
aspecto del agua residual antes y después del pretratamiento por CQ. Al final de la etapa de 
CQ, la biodegradabilidad incrementó en un 20% y la toxicidad disminuyó el 50%.  Por lo 
tanto, un tratamiento biológico no puede ser adecuado para degradar estos contaminantes 
residuales y se requiere un tratamiento fisicoquímico.  Es importante notar que después del 
proceso CQ, el pH del efluente disminuyó de 9 a 6. Por lo tanto, este último valor fue elegido 
como el límite superior de pH para evaluar la eficiencia del paso secuencial con F o FF. 
Igualmente, la concentración de Fe2+ fue ajustada según las características del agua 
resultante del proceso CQ. A los C.O del proceso acoplado se le adicionará el costo de 
operación del proceso de CQ, correspondiente a 0.21 USD/m3. 













Figura 5-1: Agua residual, antes y después del tratamiento por CQ.  Condiciones de 
operación: 600 mg/L de Al2(SO4)3.18H2O y pH = 9.  (a) Agua residual inicial, (b) Agua 
tratada mediante CQ y (c) Agua tratada mediante CQ y centrifugada 
5.1.2 Proceso secuencial CQ+Fenton 
 
Para el proceso Fenton, el procedimiento experimental empleado corresponde al 
utilizado en el capítulo 4. El efluente de la etapa CQ fue sometido al proceso Fenton.  
Después de la CQ, debido a que el color se removió más del 98%, este parámetro no se 
consideró como variable de respuesta.  Las condiciones experimentales estudiadas y las 
variables de respuesta %DDQO y C.O se presentan en la Tabla 5-1 (los intervalos de los 
factores fueron justificados en la sección 2.4).  El %DDQO varió entre 25 y 48%, mientras 
que los C.O variaron de 0.66 a 2.98 USD/m3.  Los datos de %DDQO y C.O se ajustaron a 
modelos polinómicos de segundo orden, con el fin de determinar las condiciones de 
operación que maximicen el %DDQO y minimicen los C.O. 
 
Tabla 5-1: Resultados experimentales del proceso Fenton para la degradación de la DQO 
y costos de operación, en función de [Fe2+], [H2O2] y pH. Tiempo de reacción 45 minutos. 
 
 
 Ensayo [H2O2] (mM) [Fe2+] (mM) pH 
%DDQO C.O (USD/m3) 
Yexp Ypred Yexp Ypred 
1 14.56 1.25 6 38.7 37.7 1.71 1.76 
2 4.85 0.25 4.5 24.9 22.5 0.66 0.66 
3 24.27 0.25 4.5 28.4 29.3 2.7 2.73 
4 24.27 1.25 4.5 35.1 37.6 2.98 2.98 
5 14.56 0.75 4.5 32.0 33.3 1.95 1.95 
6 24.27 0.75 6 38.2 36.8 2.86 2.81 
7 24.27 0.75 3 44.9 43.0 2.92 2.95 
8 14.56 1.25 3 47.5 47.0 2.1 2.08 
9 4.85 0.75 3 36.9 36.0 0.96 0.93 
10 14.56 0.25 3 31.6 32.6 1.7 1.65 
11 4.85 1.25 4.5 36.9 38.3 0.86 0.91 
12 14.56 0.75 4.5 34.2 33.3 1.96 1.95 
13 14.56 0.75 4.5 33.8 33.3 1.95 1.95 
14 4.85 0.75 6 31.0 32.9 0.77 0.75 
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 Ecuaciones de regresión 
Los resultados de regresión multivariable para la degradación de DQO y costos de 
operación (C.O) se muestran en la Tabla 5-2.  Puede verse, al examinar los valores P, que 
los factores ([Fe2+] y pH) y el término cuadrático pH-pH (CC) son significativos para la 
eficiencia del proceso, representada en la variable de respuesta %DDQO, en el intervalo de 
confianza del 95% (es decir, P > 0.05).  Los demás términos cuadráticos e interacciones no 
son significativas para el proceso.  Para C.O, los factores ([Fe2+], [H2O2] y pH) y el término 
cuadrático pH-pH (CC), son significativos.  Ninguna de las interacciones y demás términos 
cuadráticos afectan el proceso.  La calidad de ajuste de los modelos es muy alta, como lo 
demuestran los valores de los coeficientes de determinación múltiple: R2 = 0.938 para 
%DDQO y R2 = 0.999 para C.O.  Los altos valores de R2 revelan la idoneidad del modelo 
de MSR utilizado. Los coeficientes de correlación múltiple ajustados cambiaron ligeramente 
con respecto al coeficiente de determinación múltiple, %DDQO y C.O, 82.7% y 99.6% 
respectivamente, lo que indica que hubo suficientes datos para concluir sólidamente sobre 
la calidad del ajuste.  Además, los valores predichos por los modelos de regresión y los 
valores experimentales concuerdan muy bien, como se muestra en la Tabla 5-1. 
 
Los modelos de regresión para %DDQO y los C.O se muestran en las Ecs. (5.1) y 
(5.2). 
  
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = 59.4 + 0.66 ∗ [𝐻2𝑂2] + 33.9 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 19.97 ∗ 𝑝𝐻 − 6.1
∗ 10−3 ∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 0.27 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] − 0.013 ∗ [𝐻2𝑂2]






) = −0.082 + 0.11 ∗ [𝐻2𝑂2] + 1.36 ∗ [𝐹𝑒
2+] + 0.3 ∗ 𝑝𝐻 − 3.5
∗ 10−4 ∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 1 ∗ 10−3 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] + 5.1 ∗ 10
−4
∗ [𝐻2𝑂2] ∗ 𝑝𝐻 − 0.38 ∗ [𝐹𝑒




La Figura 5-2 se generó mediante las Ecs. (5.1) y (5.2) y muestran las interacciones 
entre las tres variables ([Fe2+], [H2O2] y pH) en un plano de superficie tridimensional, en 
función de las dos variables de respuesta, DQO y C.O.    
 
En la Figura 5-2 ((a) y (b)), se observa que la remoción de DQO y los C.O aumentan 
con un incremento de la concentración de Fe2+ y H2O2.  Sin embargo, a bajas 
concentraciones de H2O2 y altas concentraciones de Fe
2+ el %DDQO aumenta.  Por lo tanto, 
con el fin de determinar las condiciones óptimas de operación, minimizar los C.O y 
maximizar la eficiencia de remoción de DQO, el problema de optimización se resolvió 
empleando Ecs. (5.1) a (5.3) y usando MS Excel Solver.   
 
min 𝐶. 𝑂(𝐹𝑒2+, 𝐻2𝑂2, 𝑝𝐻) 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 45 % 
0.25 ≤Fe2+≤ 1.25 
4.85 ≤ 𝐻2𝑂2 ≤ 24.27 
3 ≤ 𝑝𝐻 ≤ 6 
            
(5.3) 
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Tabla 5-2: Análisis de varianza para el %DDQO y los C.O en función de [H2O2] (A), 









Valor F  Valor P  
A: [H2O2] 35.70 1 35.70 5.82 0.0607 
B: [Fe2+] 236.53 1 236.53 38.55 0.0016 
C:pH 67.28 1 67.28 10.97 0.0212 
AA 1.2385 1 1.2385 0.2 0.672 
AB 7.0225 1 7.0225 1.14 0.3336 
AC 0.16 1 0.16 0.03 0.878 
BB 7.5416 1 7.5416 1.23 0.318 
BC 12.25 1 12.25 2 0.2168 
CC 92.15 1 92.15 15.02 0.0117 
Error total 30.68 5 6.14   
Total (corr.) 496.59 14    
R2=93.8%  R2adj = 82.7% 








Valor F  Valor P  
A: [H2O2] 8.43 1 8.43 3145.8 0.0000 
B: [Fe2+] 0.1352 1 0.1352 50.48 0.0009 
C:pH 0.0435 1 0.0435 16.25 0.0100 
AA 0.0040 1 0.0040 1.49 0.2761 
AB 0.0001 1 0.0001 0.04 0.8544 
AC 0.0002 1 0.0002 0.08 0.7836 
BB 0.0336 1 0.0336 12.55 0.0165 
BC 0.0289 1 0.0289 10.79 0.0218 
CC 0.0170 1 0.0170 6.36 0.0531 
Error total 0.0134 5 0.0028   
Total (corr.) 8.7 14    
R2= 99.9%  R2adj = 99.6% 
 
El %DDQO se fijó en el 45%, debido a que con este valor se garantiza que se cumpla 
con el valor permisible por la legislación (Resolución N° 0631 de 2015), además, está entre 
los valores de remoción de DQO alcanzables (Tabla 5-2). Así, [Fe2+] = 1.21 mM, [H2O2] = 
4.85 mM y pH = 3 fueron determinados como las condiciones óptimas de operación, 
alcanzando una remoción de DQO del 45% y un C.O de 1.03 USD/m3.      
 
 Validación de modelo 
Con el objetivo de verificar el modelo propuesto y el resultado de la optimización, se 
realizó la evaluación cinética durante 90 minutos de reacción, a las condiciones óptimas 
establecidas, [Fe2+] = 1.2 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 3.  De acuerdo a la Figura 5-3, la 
eficiencia del proceso Fenton para la remoción de DQO bajo las condiciones óptimas se 
estabilizó alrededor 75% (CQ+F), equivalente al 47% del proceso F y los valores 
previamente predichos por el modelo fueron 45% para la DQO (a 45 minutos).  El error 
entre los resultados experimentales y predichos para la DQO fue del 4%.  Además se puede 
observar que, después del minuto 45 minutos de reacción, la eficiencia del proceso es casi 
constante. 









Figura 5-2: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DDQO y (b) C.O, efecto de las 
concentraciones de Fe2+ y H2O2.  A pH = 3 y 45 minutos de reacción 
 
   
 




Figura 5-3: Evolución de la remoción de DQO y COT de las aguas residuales tratadas 
mediante el proceso acoplado CQ+F.  Condiciones experimentales: [Fe2+] = 1.2 mM, 
[H2O2] = 4.85 mM y pH = 3, C.O = 1.24 USD/m
3 (C.OCQ = 0.21 USD/m
3 + C.OF = 1.03 
USD/m3). Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
 
La Tabla 5-3 muestra las propiedades fisicoquímicas del agua residual antes y después 
del tratamiento utilizando los procesos secuenciales CQ+F y CQ+FF.  Se incluyen además, 
los resultados de CQ para comparación. Nótese que el proceso CQ fue capaz de reducir la 
carga orgánica. Sin embargo, no logró alcanzar los límites de descarga de la DQO (400 
mg/L). Aunque el pretratamiento elimina (casi por completo) la turbidez del agua residual, 
fue ineficaz para eliminar otros contaminantes orgánicos solubles presentes en la muestra. 
Después de CQ+F, el carbono orgánico total (COT) se reduce en un 67%, mientras que la 
demanda bioquímica de oxígeno se reduce en un 25%, lo que implica que el proceso Fenton 
es eficiente para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la 
turbidez y sólidos totales fue del 97% y 86% respectivamente.  Además, en la Tabla 5-3, la 
relación DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.1394 y aumentó a 0.41 después 
del proceso Fenton; lo que indica que el agua tratada es biodegradable, además, la toxicidad 
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Tabla 5-3: Características del agua residual inicial y después del tratamiento CQ, CQ+F y CQ+FF.  





CQ CQ+F CQ+FF 
Eficiencia (%) 
CQ+F CQ+FF 
pH 9 6 5.2 3.8 - - 
Conductividad (mS/cm) 3.8 3.96 3.6 3.5 - - 
Turbidez (NTU) 166 6.64 5 0 97 100 
DQO (mg O2/L) 840 420 210 118 75 86 
COT (mg O2/L) 278 156 92 68 67 76 
DBO5 (mg O2/L) 116 93 87 85 26 27 
Sólidos Totales (g/L) 2.2 0.97 0.32 0.195 86 91 
Absorbancia (660 nm) 1.2 0.018 0.009 0 99.25 100 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B)   
1,278 125 252 189 80 85 
λ436 = 60      
λ525 = 65  
λ620 = 68 
λ436 = 4.6 
λ525 = 2.4  
λ620 = 2.4 
λ436 = 8.1 
λ525 =3.8  
λ620 = 2.0 
 λ436 = 5.2 
λ525 =3.4  








DBO5/DQO 0.14 0.22 0.41 0.72 - - 
Toxicidad (%mortalidad 
Artemia salina) 
100 50 10 0 90 100 
Lodos generados (kg/m3) - 0.445 0.476 0.445 - - 
Costos operación (USD/m3) - 0.21 1.24 2   
5.1.3 Proceso secuencial CQ+foto-Fenton 
 
El procedimiento empleado es similar al utilizado para el proceso foto-Fenton.  Las 
condiciones experimentales y las variables de respuesta %DDQO y C.O se presentan en la 
Tabla 5-4 (los niveles correspondientes a las variables independientes se encuentran 
justificados en la sección 2.4).  El %DDQO varió entre 26.9 y 69%, mientras que los C.O 
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Tabla 5-4: Resultados experimentales del proceso FF para remoción de DQO y costos de 











Yexp Ypred Yexp Ypred 
1 14.56 1.25 6 42.4 38.9 2.27 2.32 
2 4.85 0.25 4.5 26.9 24.7 1.22 1.22 
3 24.27 0.25 4.5 33.6 32.6 3.26 3.29 
4 24.27 1.25 4.5 45.4 47.6 3.54 3.54 
5 14.56 0.75 4.5 41.3 38.8 2.51 2.51 
6 24.27 0.75 6 38.9 40.2 3.42 3.37 
7 24.27 0.75 3 63.0 60.6 3.48 3.51 
8 14.56 1.25 3 69.0 69.2 2.66 2.64 
9 4.85 0.75 3 44.2 45.2 1.52 1.49 
10 14.56 0.25 3 37.2 40.7 2.26 2.21 
11 4.85 1.25 4.5 55.8 54.6 1.42 1.47 
12 14.56 0.75 4.5 36.4 38.8 2.52 2.51 
13 14.56 0.75 4.5 38.6 38.8 2.51 2.51 
14 4.85 0.75 6 33.4 35.9 1.33 1.31 
15 14.56 0.25 6 32.1 31.9 2.21 2.23 
 
 Ecuaciones de regresión 
Los resultados de regresión multivariable para la remoción de DQO y costos de 
operación (C.O) se muestran en la Tabla 5-5.  Puede verse, al examinar los valores P, que 
los factores ([Fe2+] y pH), el término cuadrático pH-pH (CC) y la interacción [Fe
2+]-pH (BC) 
son significativos para la eficiencia del proceso, representada en la variable de respuesta 
%DDQO, en el intervalo de confianza del 95% (es decir, P > 0.05).  Los demás términos 
cuadráticos e interacciones no son significativas para el proceso.  Para C.O, los factores 
([Fe2+], [H2O2] y pH) y los términos cuadráticos [Fe
2+]- [Fe2+] (BB) y pH-pH (CC), son 
significativos.  Ninguna de las interacciones y demás términos cuadráticos afectan el 
proceso.  La calidad de ajuste de los modelos es muy alta, como lo demuestran los valores 
de los coeficientes de determinación múltiple: R2 = 0.967 para %DDQO y R2 = 0.999 para 
C.O.  Los altos valores de R2 revelan la idoneidad del modelo de MSR utilizado.  Los 
coeficientes de correlación múltiple ajustados cambiaron ligeramente con respecto al 
coeficiente de determinación múltiple, %DDQO y C.O, 90.8% y 99.6% respectivamente, lo 
que indica que hubo suficientes datos para concluir sólidamente sobre la calidad del ajuste. 
Además, los valores predichos por los modelos de regresión y los valores experimentales 
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Tabla 5-5: Análisis de varianza para el %DDQO y C.O en función de [H2O2] (A), [Fe
2+] 
(B), y pH (C).  Tiempo de reacción 45 minutos. 
 






Valor F  Valor P  
A: [H2O2] 53.05 1 53.05 4.18 0.0963 
B: [Fe2+] 633.68 1 633.68 49.95 0.0009 
C:pH 764.41 1 764.41 60.25 0.0006 
AA 1.7031 1 1.7031 0.13 0.7291 
AB 7.5625 1 7.5625 0.6 0.4750 
AC 0.7225 1 0.7225 0.06 0.8209 
BB 13.6231 1 13.6231 1.07 0.3476 
BC 115.56 1 115.56 9.11 0.0295 
CC 256.15 1 256.15 20.19 0.0064 
Error total 63.43 5 12.69 4.18 0.0963 
Total (corr.) 1919.12 14    
R2=96.7%  R2adj = 90. 8% 







Valor F  Valor P  
A: [H2O2] 8.43 1 8.43 3145.8 0.0000 
B: [Fe2+] 0.1352 1 0.1352 50.48 0.0009 
C:pH 0.0434 1 0.0434 16.25 0.0100 
AA 0.0040 1 0.0040 1.49 0.2761 
AB 0.0001 1 0.0001 0.04 0.8544 
AC 0.0002 1 0.0002 0.08 0.7836 
BB 0.0336 1 0.0336 12.55 0.0165 
BC 0.0289 1 0.0289 10.79 0.0218 
CC 0.0170 1 0.0170 6.36 0.0531 
Error total 0.0134 5 0.0027   
Total (corr.) 8.70 14    
R2= 99.9%  R2adj = 99.6% 
 
Los modelos de regresión para %DDQO y C.O se muestran en las Ecs. (5.4) y (5.5). 
 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = 93.86 + 0.4 ∗ [𝐻2𝑂2] + 65.7 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 34.03 ∗ 𝑝𝐻 + 7.2 ∗ 10−3
∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 0.28 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] − 0.029 ∗ [𝐻2𝑂2] ∗ 𝑝𝐻 − 7.68






) = −0.26 + 0.11 ∗ [𝐻2𝑂2] + 1.36 ∗ [𝐹𝑒
2+] + 0.3 ∗ 𝑝𝐻 − 3.5 ∗ 10−4
∗ [𝐻2𝑂2]
2 − 1 ∗ 10−3 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ [𝐻2𝑂2] + 5.1 ∗ 10
−4 ∗ [𝐻2𝑂2]
∗ 𝑝𝐻 − 0.38 ∗ [𝐹𝑒2+]2 − 0.11 ∗ [𝐹𝑒2+] ∗ 𝑝𝐻 − 0.03 ∗ (𝑝𝐻)2 
(5.5) 
 
La Figura 5-4 se generó mediante las Ecs. (5.4) y (5.5) y muestran las interacciones 
entre las tres variables ([Fe2+], [H2O2] y pH) en un plano de superficie tridimensional, en 
función de las dos variables de respuesta, DQO y C.O.    








Figura 5-4: Grafica de superficie de respuesta para el (a) %DDQO y (b) C.O, efecto de las 
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En La Figura 5-4 ((a) y (b)), se observa que la remoción de DQO y los C.O aumentan 
con un incremento de la concentración de Fe2+ y H2O2.  Sin embargo, a bajas 
concentraciones de H2O2 y altas concentraciones de Fe
2+ el %DDQO aumenta.  Por lo tanto, 
con el fin de determinar las condiciones óptimas de operación, minimizar los C.O y 
maximizar la eficiencia de remoción de DQO, el problema de optimización se resolvió 
empleando las ecuaciones (5.4) a (5.6) y usando MS Excel Solver.  El %DDQO se fijó en el 
68%. Por lo tanto, [Fe2+] = 1.24 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 3, fueron determinadas 
como las condiciones óptimas de operación, alcanzando una remoción de DQO del 68% y 
un C.O de 1.8 USD/m3.      
 
  
min 𝐶. 𝑂(𝐹𝑒2+, 𝐻2𝑂2, 𝑝𝐻) 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 68 % 
0.25 ≤Fe2+≤ 1.25 
4.85 ≤ 𝐻2𝑂2 ≤ 24.27 
3 ≤ 𝑝𝐻 ≤ 6 




 Validación de modelo 
Para verificar el resultado predicho por la optimización, se realizó una prueba 
experimental. Para la DQO, la diferencia entre ellos fue del 2%.  La evaluación cinética se 
realizó durante 90 minutos de reacción, según las condiciones óptimas establecidas, [Fe2+] 
= 1.24 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 3.  De acuerdo a la Figura 5-5, la eficiencia del 
proceso FF para la remoción de DQO bajo las condiciones óptimas se estabilizó alrededor 
86% (CQ+FF), equivalente al 72% del proceso FF y el valor previamente predicho por el 
modelo fue 68% para la DQO (a 45 minutos).  Además se puede observar que, después del 
minuto 45 minutos de reacción, la eficiencia del proceso es casi constante.   
 
La Tabla 5-3 muestra las propiedades fisicoquímicas de antes y después del 
tratamiento.  Después del tratamiento CQ+FF, el carbono orgánico total (COT) se redujo en 
un 76%, mientras que la demanda bioquímica de oxígeno se reduce en un 27%, lo que 
implica que el proceso FF es eficiente para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  
La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 100% y 91%, respectivamente.  
Además, en la Tabla 5-3, la relación DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.1394 
y aumentó a 0.72 después del proceso FF; lo que indica que el agua tratada es biodegradable, 
además, la toxicidad se redujo totalmente. 
 
5: Procesos Secuenciales 153 
 
 
Figura 5-5: Evolución de la remoción de DQO, COT y C.O de las aguas residuales 
tratadas mediante el proceso CQ+FF.  Condiciones experimentales: [Fe2+] = 1.24 mM,  
[H2O2] = 4.85 mM, pH = 3 y lámpara UV 365 nm (6 W). Las líneas en la Figura son de 
tendencia, no del modelo 
5.1.4 Caracterización final del efluente tratado mediante los procesos 
secuenciales CQ+F y CQ+FF 
 
Los resultados de distribución de peso molecular (DPM) se resumen en la Figura 5-6. 
La muestra de aguas residuales sin tratar comprende compuestos principalmente ˃ 30 kDa 
debido a la presencia de un gran número de macromoléculas (PM ˃ 30 kDa = 30%: 
productos químicos como surfactantes, almidón, ceras, aceites, estabilizadores orgánicos, 
resinas, carboximetilcelulosa, etc., y PM ˂ 3 kDa = 47.5%: formaldehído, ácidos como 
acético, fórmico, oxálico, etc.).  Los procesos CQ+F y CQ+FF eliminan eficazmente los 
contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa. Ambos procesos son mucho más 
efectivos en la reducción de COT para compuestos con PM superior a 5 kDa, alcanzando 
aproximadamente remociones del COT del 88% y 95% para los procesos CQ+F y CQ+FF, 
respectivamente.  En el caso de compuestos con un PM igual o inferior a 3 kDa, la 
concentración final de COT varia ligeramente entre ambos tratamientos. Estos hallazgos 
están de acuerdo con los resultados publicados previamente (Brillas y Martínez-Huitle, 
2015) que informan una baja eficiencia de F y FF para la oxidación de ácidos carboxílicos 
de bajo peso molecular. 
 




Figura 5-6: Distribución de peso molecular de aguas residuales, y tratadas mediante 
procesos CQ, CQ+F y CQ+FF, en términos del COT. Condiciones experimentales: 
proceso CQ+F: [Fe2+] = 1.2 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 3.  Para el proceso CQ+FF: 
condiciones iguales, excepto para el [Fe2+] = 1.24 y lámpara UV 365 nm (6 W),  
60 minutos de reacción 
 
La Figura 5-7, muestra la variación del AOS y COS durante el tiempo de tratamiento.  
Generalmente el AOS incrementa con el tiempo de tratamiento hasta alcanzar un máximo a 
partir del cual permanece aproximadamente constante.  La formación de productos 
intermedios de reacción cada vez más oxidados manifiesta indirectamente que el tratamiento 
es capaz de seguir mejorando la biodegradabilidad del agua residual, debido a que los 
compuestos más oxidados, generalmente, son más biodegradables que los menos oxidados.  
Cuando el AOS se estabiliza indica una oxidación muy avanzada de la mezcla de forma que 
si continúa el proceso de tratamiento conducirá únicamente a la mineralización total de la 
misma (Vogel et al., 2000).  
 
Se puede ver en la Figura 5-7 que, después de 30 minutos de tratamiento, la AOS se 
eleva gradualmente desde -0.53 hasta 0.58 y -0.53 hasta 1.42, para los procesos CQ+F y 
CQ+FF, respectivamente.  Por lo tanto, se puede inferir que el efluente después del 
tratamiento contiene compuestos altamente oxidados.  En general, el AOS presenta un 
incremento significativo al inicio del proceso (para ambos tratamientos), mientras que una 
vez que el agua residual comienza a mineralizarse, el AOS empieza a estabilizarse o 
incrementar muy levemente. A partir de este momento es cuando el AOS del agua residual 
tratada puede considerarse muy avanzado, lo cual implica un aumento en la 











Figura 5-7: Evolución del AOS, COS y biodegradabilidad durante el tiempo de 
tratamiento.  Condiciones experimentales similares a los de la Figura 5-6. (a) Proceso 
CQ+F, (b) Proceso CQ+FF 
 
El estado de oxidación del carbono (COS) asociado con el proceso, se estimó mediante 
la Ec. (4.13) (Masiello et al., 2008).  Como se muestra en la Figura 5-7, hubo una oxidación 
rápida (para ambos procesos) durante los primeros 20 minutos de reacción; el COS aumentó 
de -0.53 (que corresponde a hidrocarburos insaturados de cadena larga y saturados de cadena 
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corta), indicando la presencia de algunos compuestos orgánicos reducidos, a 2.03 y 2.94 
(que corresponde a ácidos orgánicos de cadena corta, como el oxálico, fumárico, fórmico, 
etc) para los procesos CQ+F y CQ+FF, respectivamente, que representa una alta 
mineralización y generación de productos intermedios altamente oxidados, lo que sugiere 
que se forman intermediarios orgánicos más oxidables, mejorando así la biodegradabilidad.  
Estos resultados concuerdan con la investigación realizada por Manenti et al (2015).  
 
De acuerdo con los resultados de biodegradabilidad, se observa en la Figura 5-7 que 
los valores DBO5/DQO, aumentan significativamente después del tratamiento, de un valor 
inicial de 0.14 a 0.22, 0.41 y 0.72 para los procesos CQ, CQ+F y CQ+FF, respectivamente.  
Por lo tanto, el efluente tratado mediante los procesos CQ+F y CQ+FF se considera 
altamente biodegradable, no tóxica, con las condiciones aptas para ser descargada. 
 
La Figura 5-8, muestra la toxicidad del agua residual inicial y después de cada 
tratamiento (CQ, CQ+F y CQ+FF).  Se observa claramente que el agua residual inicial es 
altamente tóxica, porcentaje de mortalidad de la Artemia salina 100%, esto debido a que el 
agua residual inicial contiene una alta concentración de materia orgánica, materia no 
biodegradable, detergentes y jabones, aceite y grasa, sulfuro, hidróxido de sodio y 
alcalinidad, altas concentraciones de NaCl (100 g/L) y una mezcla de colorantes, lo que hace 
que este tipo de aguas residuales sea altamente tóxicas (Rodriguez et al., 2002). Por otro 
lado, después de los tratamientos por CQ, CQ+F y CQ+FF el agua residual textil muestra 
un descenso importante de la toxicidad: un 50% de mortalidad de Artemia salina para el 





Figura 5-8: Toxicidad del agua residual inicial y tratada mediante procesos CQ, CQ+F y 
CQ+FF.  Condiciones experimentales iguales a los de la Figura 5-6 
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El análisis cromatográfico del agua residual textil tratada mediante los procesos CQ+F 
y CQ+FF, confirman la generación de ácidos carboxílicos (Figuras 5.9 (a) y (b)).  Los 
cromatogramas exhibieron picos bien definidos asociados con los ácidos oxálico, tartárico, 
málico, fórmico y fúmarico.  Los ácidos tartárico, málico y fumárico se producen a partir de 
la ruptura oxidativa del anillo bencénico de subproductos aromáticos, que posteriormente se 
oxidan a ácidos oxálico y fórmico (Oturan et al., 2008).  Los ácidos oxálico y fórmico son 






Figura 5-9: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento (a) proceso CQ+F, (b) 
Proceso CQ+FF.  Condiciones experimentales iguales a la de la Figura 5-6 
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 Los ácidos tartárico y málico desaparecen completamente después de 90 minutos de 
tratamiento para ambos procesos, mientras que los ácidos oxálico, fórmico y fumárico 
permanecen en bajas concentraciones, lo que concuerda con los resultados de la 
mineralización (%DCOT: CQ+F = 67% y CQ+FF = 76%), de la distribución de peso 
molecular y del análisis del COS. Por otro lado, en la Figura 5-9 (b) se observa que la 
velocidad de oxidación del proceso CQ+FF es más rápida que el proceso CQ+F. Se 
evidencia una eliminación más rápida, debido a los compuestos orgánicos fueron 
fotodecompuestos por irradiación UV, según la Ec. (4.6) (Garcia-Segura y Brillas, 2011).  
El COT de los ácidos carboxílicos representa el 51% y 43% del COT final total para los 
procesos CQ+F y CQ+FF, respectivamente. 
5.1.5 Conclusiones 
 
De acuerdo a los resultados obtenidos con los tratamientos evaluados (Fenton, foto-
Fenton y electroquímica) se extraen las siguientes conclusiones: 
 
 Proceso de CQ 
 
A las condiciones óptimas de operación se alcanzó una remoción del 99%, 50%, 96% 
y 44% de colorante, DQO, turbidez y COT, respectivamente.  Después del proceso de 
coagulación la biodegradabilidad del agua tratada, expresada en DBO5/DQO, incrementó un 
57%, sin embargo, sigue siendo no biodegradable (DBO5/DQO ≈ 0.22). Igualmente, la 
toxicidad del agua tratada disminuyó, no obstante, sigue siendo tóxica.  Por lo tanto, se 
requiere de un sistema de tratamiento posterior, con el objetivo que el agua residual tratada 
cumpla con las exigencias ambientales para su vertimiento o reutilización. 
 
 Proceso secuencial CQ+F 
 
Las condiciones óptimas de operación para el proceso F fueron: [Fe2+] = 1.2 mM, 
[H2O2] = 4.85 mM y pH = 3 con unos costos de operación (C.O) de 1.24 USD/m
3.  Se 
encontró que los factores [Fe2+] y pH evaluados, son altamente influyentes en la eficiencia 
del proceso. A estas condiciones se realizó el análisis cinético durante 90 minutos de 
reacción.  La eficiencia del proceso secuencial CQ+F, produjo decoloración total.  Se 
observó que después de 60 minutos de reacción, la eficiencia del proceso es constante.  La 
DQO se redujo en un 75%, el carbono orgánico total (COT) se redujo en un 62%, mientras 
que la demanda bioquímica de oxígeno se redujo en un 25.5%, lo que implica que el proceso 
Fenton es eficiente para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de 
la turbidez y sólidos totales fue del 97% y 86% respectivamente.  La relación DBO5/DQO 
de aguas residuales sin procesar es 0.14 y aumentó a 0.41; lo que indica que el agua tratada 
es biodegradable.  De acuerdo al análisis de toxicidad, la Artemia salina manifestó un 10% 
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 Proceso secuencial CQ+FF 
 
Las condiciones óptimas de operación determinadas para el proceso FF fueron: [Fe2+] 
= 1.25 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 3.  Para el proceso secuencial CQ+FF, el color se 
degradó por completo y la degradación de la DQO se estabilizó alrededor 86%, después de 
los 60 minutos de reacción.  Se encontró, que después del minuto 60 minutos de reacción, 
la eficiencia del proceso es constante.  El COT se reduce en un 76%, mientras que la 
demanda bioquímica de oxígeno se reduce en un 27%, lo que implica que el proceso FF es 
más eficiente que el proceso Fenton para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La 
eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 100% y 91% respectivamente.  La 
relación DBO5/DQO de aguas residuales sin procesar es 0.14 y aumentó a 0.72; lo que indica 
que el agua tratada es biodegradable, además, de acuerdo al análisis de toxicidad, el agua 
tratada es no tóxica. 
 
Al comparar los resultados, el proceso CQ+F fue ligeramente más lento que el proceso 
CQ+FF, alcanzándose un 67 y 76% de mineralización, respectivamente, después de 60 min 
de operación.  Los costos de operación para el tratamiento CQ+F son 1.24 USD/m3, mientras 
que para el tratamiento CQ+FF son 2.0 USD/m3. 
 
Los resultados de distribución de peso molecular (DPM) demostraron que ambos 
sistemas eliminan eficazmente los contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa.  
Ambos procesos son mucho más efectivos en la reducción de COT para compuestos con 
PM superior a 5 kDa. Para el caso de compuestos con un PM igual o inferior a 3 kDa, la 
concentración final de COT es muy similar para ambos tratamientos.  
 
De acuerdo a los resultados del índice biodegradabilidad se halló que los valores 
DBO5/DQO, aumentan significativamente después del tratamiento, de un valor inicial de 
0.1342 a 0.41 y 0.72 para los sistemas de tratamiento CQ+F y CQ+FF respectivamente.  
Igualmente, la toxicidad del agua residual disminuyó altamente, de un valor inicial 100% 
tóxica a 10% y 0%, para los procesos CQ+F y CQ+FF respectivamente.   
 
Finalmente, se concluye que ambos sistemas de tratamiento cumplen con las 
exigencias de la legislación colombiana, entregando el agua tratada con las características 
físico-químicas idóneas para su vertimiento, evitando alta concentración de reactivos 
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5.2 Procesos de electrocoagulación+Fenton/foto-Fenton 
5.2.1 Tratamiento mediante proceso de electrocoagulación 
 
El proceso de EC se realizó usando el procedimiento indicado en el capítulo 3, 
utilizando las condiciones óptimas establecidas. En la Figura 5-10, se presenta la evolución 
del color, la remoción de la DQO y COT y los costos de operación (C.O) de las aguas 
residuales tratadas mediante el proceso de EC.   La mejora significativa en la calidad de las 
aguas residuales, equivalente al 56% de DQO, 54% de COT, 94% de color y 92% de la de 
turbidez, se obtuvo bajo las condiciones óptimas: densidad de corriente = 5 mA/cm2, pH = 
7 y tiempo de electrólisis = 10 min (condiciones previamente optimizadas, capitulo 3).  El 
proceso EC pudo eliminar (casi por completo) la turbidez y reducir la carga orgánica.  Sin 
embargo, no logró alcanzar los límites de descarga de DQO (fue ineficiente en la eliminación 
de surfactantes y otros contaminantes orgánicos solubles).  De hecho, el índice de 
biodegradabilidad (DBO5/DQO) aumentó ligeramente de 0.21 a 0.27, presentando un valor 
muy bajo (< 0.4) e indicando que no se puede considerar como biodegradable. Además, la 
toxicidad aguda de las aguas residuales después del tratamiento con EC no disminuyó. Esto 
implica que se requiere un tratamiento de aguas residuales adicional antes de su descarga 
final en los cuerpos de agua superficiales.  Por lo tanto, los procesos de Fenton y foto-Fenton 
se evaluaron como alternativas para completar el tratamiento de las aguas residuales y 





Figura 5-10: Evolución del color, DQO, COT y C.O de las aguas residuales tratadas 
mediante proceso EC. Condiciones experimentales: j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y A/V = 
11 m-1, pH = 7, agitación 60 RPM, ánodo y cátodo de Fe, distancia entre electrodos 1 cm. 
Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
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5.2.2 Tratamiento secuencial mediante EC y procesos Fenton/foto-
Fenton 
 
Los procesos de Fenton (F) y foto-Fenton (FF) se aplicaron individualmente para 
reducir la concentración de materia orgánica (DQO y COT) y para aumentar la 
biodegradabilidad del efluente resultante del proceso de EC. El análisis estadístico de 
superficie de respuesta (MSR) se utilizó para determinar los efectos individuales de los 
parámetros operacionales ([Fe2+], [H2O2] y pH inicial) y sus interacciones sobre la eficiencia 
de los procesos (variables de respuesta definidas: % DC,% DDQO y C.O).  En la Tabla 5-6 
se presenta el diseño experimental junto con los resultados obtenidos (la sección 2.4 contiene 
la justificación del intervalo de los factores).  Para el proceso EC + F, el porcentaje de 
eliminación de color verdadero varió entre ca. 82 y 96%, mientras que el % DDQO varió 
entre ca. 14 y 38%; con unos C.O que van desde ca. 1.3 a 4.9 USD/m3.  Por otro lado, para 
el proceso EC + FF, el % DC varió en el intervalo de ca. 82 a 99%, la reducción de DQO 
varió entre ca. 19 y 50%, con unos C.O entre ca. 1.6 a 5.18 USD/m3.  Para optimizar las 
condiciones de operación F y FF (maximizar el %DDQO como para minimizar los C.O), los 
valores de % DC, %DDQO y C.O se ajustaron a los modelos polinómicos de segundo orden 
(Ecs. (5.7) a (5.12)).  Las predicciones del modelo se ajustaron con precisión a los resultados 
experimentales, con los siguientes coeficientes de determinación: (i) para F: R2 = 0.983 
para% DC y R2 = 0.966 para %DDQO; y (ii) para FF: R2 = 0.990 para % DC y R2 = 0.975 
para %DDQO (Tabla 5-7). 
 
Tabla 5-6: Resultados experimentales sobre el %DC, %DDQO y C.O, de acuerdo al DBB para los 
procesos F y FF. Tiempo de reacción 45 min. 
 
Fenton (EC+F) foto-Fenton (EC+FF) 





%DC   %DDQO 
C.O 
(USD/m3) 
%DC   %DDQO 
C.O 
(USD/m3) 
1 4.5 14.56 0.75 94.8 38.37 1.86 98.9 44.19 3.38 
2 3.0 14.56 0.25 95.9 13.95 1.82 86.3 29.07 3.26 
3 6.0 14.56 1.25 87.4 23.26 1.88 92.6 31.4 3.48 
4 3.0 4.85 0.75 86.9 27.91 0.79 92.4 32.56 1.76 
5 6.0 4.85 0.75 88.5 18.02 0.71 93.2 24.42 1.68 
6 3.0 14.56 1.25 95.4 27.91 1.96 95.1 39.53 3.53 
7 4.5 24.27 1.25 91.0 36.05 3.03 92.0 50.0 5.18 
8 4.5 24.27 0.25 89.0 26.74 2.88 91.0 29.07 4.88 
9 6.0 24.27 0.75 94.5 19.2 2.91 81.7 24.42 4.98 
10 6.0 14.56 0.25 95.4 17.44 1.74 97.5 18.84 3.18 
11 4.5 4.85 0.25 88.0 34.88 0.68 93.2 36.28 1.58 
12 4.5 14.56 0.75 95.9 38.34 1.86 97.0 42.79 3.38 
13 4.5 14.56 0.75 86.3 36.98 1.86 91.5 41.86 3.38 
14 4.5 4.85 1.25 82.5 37.21 0.83 97.0 41.28 1.88 
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%𝐷𝐶 = 67.86 + 11.46 ∗ 𝑝𝐻 − 0.0203 ∗ [𝐻2𝑂2] + 2.011 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 1.96 ∗ 𝑝𝐻2
+ 0.1 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐻2𝑂2] + 1.81 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 0.011 ∗ [𝐻2𝑂2]
2 + 0.009
∗ [𝐻2𝑂2] ∗ [𝐹𝑒
2+] − 1.94 ∗ [𝐹𝑒2+]2 
 
(5.7) 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = −94.57 + 56.66 ∗ 𝑝𝐻 − 0.2415 ∗ [𝐻2𝑂2] + 31.11 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 6.37
∗ 𝑝𝐻2 + 0.10 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐻2𝑂2] − 2.7133 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐹𝑒
2+] + 0.3594
∗ [𝐻2𝑂2] ∗ [𝐹𝑒





) = 0.431 + 0.0133 ∗ 𝑝𝐻 + 0.17 ∗ [𝐻2𝑂2] + 0.3 ∗ [𝐹𝑒










%𝐷𝐶 = 41.21 + 17.52 ∗ 𝑝𝐻 + 1.26 ∗ [𝐻2𝑂2] − 4.34 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 1.43 ∗ 𝑝𝐻2
− 0.1064 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐻2𝑂2] − 0.1517 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 0.0203 ∗ [𝐻2𝑂2]
2
+ 0.23 ∗ [𝐻2𝑂2] ∗ [𝐹𝑒
2+] − 0.2796 ∗ [𝐹𝑒2+]2 
 
(5.10) 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = −59.82 + 47.11 ∗ 𝑝𝐻 − 0.2415 ∗ [𝐻2𝑂2] − 1.25 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 5.76 ∗ 𝑝𝐻2
+ 0.1397 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐻2𝑂2] + 0.7 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 0.0374 ∗ [𝐻2𝑂2]
2
+ 0.82 ∗ [𝐻2𝑂2] ∗ [𝐹𝑒






) = 0.7052 + 0.023 ∗ 𝑝𝐻 + 0.1687 ∗ [𝐻2𝑂2] + 0.27 ∗ [𝐹𝑒
2+] − 0.0061
∗ 𝑝𝐻2 + 0.01 ∗ 𝑝𝐻 ∗ [𝐹𝑒2+] + 3.98𝐸−5 ∗ [𝐻2𝑂2]




Los resultados de ANOVA se presentan en la Tabla 5-7. Al examinar los valores de 
P, se puede ver que hay algunas variables y sus interacciones que son estadísticamente 
significativas (es decir, P ˂ 0.05) para el color y las eliminaciones de DQO.  En el caso del 
proceso F, solo la interacción [H2O2] - [Fe
2+] no es estadísticamente significativa para %DC; 
mientras que para% DDQO, solo [Fe2+] y el término cuadrático de la interacción pH-pH son 
significativos. Por otro lado, para el proceso de FF, los factores estadísticamente 
significativos para el %DC son [Fe2+], su término cuadrático, así como la interacción pH- 
[Fe2+]; mientras que para el % DDQO son: los factores pH, [Fe2+], los términos cuadráticos 
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Tabla 5-7: ANOVA para el %DC, % DDQO y C.O en función del pH (A), [H2O2] (B) y 
[Fe2+] (C), según el DBB. 
 
Fenton (EC+F) foto-Fenton (EC+FF) 
%DC Valor F  Valor P  Valor F Valor P 
A:pH 7.52 0.0406 105.10 0.0002 
B:[H2O2] 14.01 0.0134 110.01 0.0001 
C: [Fe2+] 118.41 0.0001 2.27 0.1923 
AA 74.49 0.0003 68.72 0.0004 
AB 19.95 0.0066 38.74 0.0016 
AC 30.67 0.0026 0.37 0.5687 
BB 21.02 0.0059 122.26 0.0001 
BC 0.08 0.7939 80.47 0.0003 
CC 14.52 0.0125 0.52 0.5039 
R2 / R2adj (%) 98.30 / 95.24  99.04 / 97.31  
%DDQO Valor F Valor P Valor F Valor P 
A:pH 4.17 0.0872 15.40 0.0111 
B: [H2O2] 2.98 0.1351 0.96 0.3713 
C: [Fe2+] 18.03 0.0054 52.53 0.0008 
AA 111.52 0.0000 108.94 0.0001 
AB 1.24 0.3078 2.91 0.1490 
AC 2.42 0.1708 0.19 0.6785 
BB -- --- 8.03 0.0365 
BC 1.78 0.2306 11.13 0.0206 
CC 3.99 0.0927 0.05 0.8383 
R2 / R2adj (%) 95.99 / 90.65 97.52 / 93.06 
 
Como se esperaba, los factores que presentaron el mayor efecto sobre el %DDQO 
fueron las concentraciones de H2O2 y Fe
2+.  De hecho, las concentraciones adecuadas de 
H2O2 y Fe
2+ son importantes durante el proceso de Fenton (Domínguez et al., 2012).   Un 
exceso o deficiencia puede disminuir considerablemente la eficiencia del proceso (Bautitz y 
Nogueira, 2007).  En los procesos Fenton y foto-Fenton, la presencia de H2O2 es esencial, 
debido a que es la fuente principal de radicales ●OH para el proceso de oxidación (Bobu et 
al., 2008).  Sin embargo, debido al efecto “scavenger” de radicales ●OH del H2O2, la auto-
descomposición de H2O2 (a O2 y H2O) y el hecho de que altas concentraciones de H2O2 
pueden reducir la eficiencia de eliminación de DQO (ver Tabla 5-6), la concentración óptima 
de H2O2 debe ser determinada para cada proceso. Además, el uso de concentraciones 
apropiadas de reactivos evitará los costos adicionales de operación, que pueden resultar del 
uso excesivo de reactivos y reducirá las dificultades para eliminar el exceso de hierro (Zazo 
et al., 2011).  Es notorio que, bajos valores de C.O se obtuvieron a bajas concentraciones de 
Fe2+ y valores altos de pH, que son condiciones opuestas para una mayor eficiencia de 
degradación.  Por lo tanto, se debe considerar la influencia integrada de los parámetros 
operativos en la eficiencia de degradación y los C.O para determinar las condiciones de 
operación para los procesos Fenton o foto-Fenton. 
 
Se utilizaron los gráficos de superficie de respuesta para analizar los efectos 
simultáneos de los dos factores sobre cada variable de respuesta. Fueron construidas a partir 
de las Ecs. (5.7) a (5.12) para una [H2O2] fija de 4.85 mM y pH = 4.5 (Figura 5-11).  Para 
los procesos F y FF, respectivamente, las Figuras 5.11 (a) y (b) muestran el efecto de la 
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concentración de Fe2+ y el pH en la eliminación de color y las Figuras 5.11 (c) y (d) muestran 
el efecto de la concentración de Fe2+ y H2O2 sobre eficiencias de eliminación de DQO. Como 
puede verse, la eliminación casi completa del color se logró con ambos procesos. Cabe 
mencionar que la velocidad de decoloración aumenta con un incremento de la concentración 
de Fe2+ (Figuras 5.11 (a) y (b)).  Tal comportamiento indica que la eliminación del colorante 
implica que los iones ferrosos aceleran la descomposición del H2O2, Ecs. (1.22), (1.23) y 
(1.27).  Los radicales ●OH son capaces de atacar rápidamente los sustratos orgánicos, 
provocando su descomposición química mediante la sustracción de H y su adición a los 
enlaces insaturados C = C.  En el caso del %DDQO, las Figuras 5.11 (c) y (d), la eficiencia 
máxima se logró a valores de pH intermedios.  De hecho, a altos valores de pH, el hierro 
precipita como hidróxido (Fe(OH)3) y, en esta forma, descompone el H2O2 en agua y 
oxígeno.  Como resultado, habrá menos radicales ●OH disponibles para el proceso de 
oxidación.  Además, a pH bajo, la formación de ión oxonio (H3O)
+ mejora la estabilidad del 
H2O2, lo que restringe la generación de radicales 
●OH, resultando en una menor eficiencia 
de degradación del contaminante.  El %DDQO más alto se obtuvo mediante un proceso de 
FF que corresponde con el valor de pH intermedio (Tabla 5-6).  De hecho, es bien sabido 
que los valores bajos de pH permiten una mayor solubilidad y una mayor capacidad de 
absorción de radiación UV de las especies de hierro (Malato et al., 2009). Figuras 5.11 (e) 
y (f) muestran el efecto de la [H2O2] y la [Fe
2+] sobre los C.O para los procesos F y FF, 
respectivamente.  En ambos casos, se encontró que los valores de C.O aumentan con un 
incremento en las [H2O2] y la [Fe
2+] (en desacuerdo con los resultados que maximizan tanto 
la reducción de color como la DQO).  Por lo tanto, es necesario optimizar ambos procesos.  
Se determinaron los C.O mínimos para lograr cumplir con el límite mínimo de la legislación 
ambiental.  Se utilizaron las Ecs. (5.8) y (5.11), junto con las Ecs. (5.9) y (5.12), con las 
siguientes restricciones: 
 
min 𝐶. 𝑂(𝑝𝐻, 𝐻2𝑂2, 𝐹𝑒
2+ ) 
𝑠. 𝑡. 
𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 40 % 
3 ≤  𝑝𝐻 ≤ 6 
4.85 ≤ 𝐻2𝑂2 ≤ 24.27 





















Figura 5-11: Grafica de superficie de respuesta para el efecto interactivo de [Fe2+], [H2O2] 
y pH sobre el % DC, % DDQO y C.O.  Proceso F ((a), (c) y (e)) y para el proceso FF ((b), 
(d), (f)). Tiempo de reacción = 45 min., Temperatura = 25 ° C.  A pH = 4.5 y  
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El problema de optimización se resolvió usando diferentes suposiciones iniciales para 
[Fe2+], [H2O2] y pH.  Al modificar [H2O2] de 4.85 a 24.27, pH entre 3 y 6 y [Fe
2+] entre 0.25 
y 1.25 mM, los C.O variaron entre 1.2 y 5.2 USD/m3 y la remoción DQO entre 38 a 50%.  
Por lo tanto, para el proceso Fenton las condiciones óptimas de operación fueron: [Fe2+] = 
0.98 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 4.3, alcanzando una remoción de DQO del 39% y un 
valor de la función objetivo que corresponde a un C.O de 1.53 USD/m3.  Y para el proceso 
foto-Fenton las condiciones óptimas de operación fueron: [Fe2+] = 0.56 mM, [H2O2] = 4.85 
mM y pH = 4.3, alcanzando una remoción de DQO del 40%, durante 45 min de reacción y 
unos C.O de 1.69 USD/m3.  Estos resultados son comparables con los datos reportados por 
Cabrera-Reina et al. (2017) y Alalm et al. (2015). 
 
 Validación de modelo 
 
Las condiciones óptimas fueron validadas experimentalmente. La salida del reactor se 
controló durante 70 minutos (es decir, Proceso EC = 10 min y procesos F o FF = 60 min).  
En la Figura 5-12, se presentan las variaciones de %DC, % DDQO, % DCOT y C.O en 
función del tiempo, durante el proceso secuencial (EC + F y EC + FF ) y en la Tabla 5-8 se 
resumen los resultados.  El color azul oscuro de las aguas residuales desapareció 
completamente después de 30 minutos de tratamiento mediantes los procesos F o FF.  Estos 
resultados demostraron la efectividad de la decoloración de los procesos de F y FF, y están 
de acuerdo con otras investigaciones reportadas en la literatura (Li et al., 2015; Maezono et 
al., 2011).  La eliminación del color fue más rápida que la degradación de la DQO y COT, 
lo que implica que los grupos cromofóros se fraccionan fácilmente mediante el proceso de 
oxidación.  Al final del tratamiento, la eliminación de la DQO alcanzó ca. 274 mg/L con 
C.O de 1.53 USD/m3, y 238 mg/L y 1.96 USD/m3 para los procesos EC + F y EC + FF, 
respectivamente.  Para ambos casos, se cumple con los límites permisibles de la legislación 
colombiana para las descargas de aguas residuales industriales (DQO < 400 mg/L).  La 
eficiencia de eliminación de COT fue ligeramente inferior a la de la DQO. El COT 
disminuyó de 220 mg/L a 55 mg/L y de 220 mg/L a 48 mg/L para EC + F y EC + FF, 
respectivamente.  Estos resultados implican que parte del contenido orgánico en las aguas 
residuales se degradó a otros compuestos orgánicos y otra gran parte se mineralizó. 
 
Además, el índice de biodegradabilidad, relación DBO5/DQO, de las aguas residuales 
sin tratar fue de 0.21 (Tabla 5-8), lo que indica que la biodegradabilidad de estas aguas 
residuales es muy baja. Este valor aumentó hasta ca. 0.27 después del proceso EC y luego 
progresivamente hasta ca. 0.42 y 0.46 después de los procesos F y FF, respectivamente.  
Estos últimos valores significan que el efluente final de los procesos EC + F y EC + FF es 
biodegradable (relación DBO5/DQO > 0.4). 
 




Figura 5-12: Evolución de la degradación de color, DQO, COT y C.O.  Condiciones 
experimentales, EC+F: [Fe2+] = 0.98 mM, [H2O2] = 4.85 mM, pH = 4.3 y C.O = 1.53 
USD/m3.  EC+FF: [Fe2+] = 0.56 mM, [H2O2] = 4.85 mM, pH = 4.3 y  
lámpara UV 365 nm (6 W). Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
 
Tabla 5-8:. Características del agua residual inicial y después del tratamiento EC, 




EC EC+F EC+FF Eficiencia (%) 
EC+F EC+FF 
pH 8.2 7.6 5.3 4.0 - - 
Conductividad (mS/cm) 5.04 5.1 5.2 5.3 - - 
Turbidez (NTU) 468 38 18 14 96 97 
DQO (mg O2/L) 970 430 274 238 72 76 
COT (mg O2/L) 220 102 55 48 75 78 
DBO5 (mg O2/L) 206 116 115 109 44 47 
Sólidos Totales (g/L) 0.62 0.14 0.0 0.0 100 100 
Absorbancia (660 nm) 1.9 0.018 0.0 0.0 100 100 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B)  
1,399 366 275 205 80 85 
λ436 = 72      
λ525 = 68  
λ620 = 62 
λ436 = 9.8 
λ525 =6.5  
λ620 = 5.8 
λ436 = 8.8 
λ525 =4.8  
λ620 = 3.6 
 λ436 = 5.6 
λ525 =3.8  








DBO5/DQO 0.21 0.27 0.42 0.46 - - 
Toxicidad (%mortalidad 
Artemia salina) 
100 100 80 40 20 60 
Lodos generados (kg/m3) - 0.98 1.15 1.06 - - 
Costos operación (USD/m3) - 0.63 1.53 1.96 - - 
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5.2.3 Caracterización final del efluente tratado mediante los procesos 
EC+F y EC+FF 
 
Para tener una idea de la posible disposición del agua tratada, muestras de los efluentes 
de cada tratamiento se analizaron mediante espectrofotometría, HPLC, distribución de peso 
moleculares (DPM) en términos de concentración de COT y pruebas de toxicidad aguda.  
Las aguas residuales sin procesar también se analizaron utilizando las mismas técnicas, con 
el fin de comparar los cambios exhibidos.  El espectro UV-Vis de la muestra de aguas 
residuales sin tratar, Figura 5-13, consta de tres bandas de absorción características 
principales: a 290 y 350 nm, que se pueden asignar a los anillos bencénicos; y 660 nm 






Figura 5-13: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del tratamiento. Condiciones 
experimentales, (a) EC+F: [Fe2+] = 0.98 mM, [H2O2] = 4.85 mM, pH = 4.3 y C.O = 1.53 
USD/m3.  (b) EC+FF: [Fe2+] = 0.56 mM, [H2O2] = 4.85 mM, pH = 4.3 y  
lámpara UV 365 nm (6 W) 
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Después de 30 minutos de reacción F o FF, estos tres picos desaparecieron casi por 
completo.  Implica que algunos de los compuestos orgánicos fueron degradados/oxidados 
por las especies oxidantes (por ejemplo, ●OH, H2O2, HO2
●) generadas durante los procesos 
F o FF (Cetinkaya et al., 2018; Kaur et al., 2018). 
 
Los resultados de DPM se resumen en la Figura 5-14.  Los procesos EC + F y EC + 
FF eliminaron efectivamente los contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa.  
Fueron mucho más efectivos en la reducción de COT para compuestos con PM igual o 
superior a 5 kDa, alcanzando ca. 78% de eliminación de COT.  Sin embargo, en el caso de 
compuestos con PM igual o inferior a 3 kDa, la concentración final de COT fue muy similar 
para ambos tratamientos.  Estos hallazgos están de acuerdo con los resultados publicados 
previamente (Brillas y Martínez-Huitle, 2015) que informan sobre la baja eficiencia de F y 




Figura 5-14: Distribución de peso molecular de aguas residuales. Condiciones 
experimentales similares a las de la Figura 5-12, 60 minutos de reacción 
 
La evolución de cuatro ácidos carboxílicos representativos (v.g., ácidos oxálico, 
malónico, fórmico y tartárico) fue seguida mediante HPLC de exclusión iónica (Figura 5-
15). El ácido malónico se puede producir a partir de la ruptura oxidativa del anillo bencénico 
de subproductos aromáticos, que posteriormente se oxidan a ácidos malónico, oxálico, 
fórmico y tartárico (Oturan et al., 2008; Skoumal et al., 2008).  Los ácidos oxálico y fórmico 
son ácidos carboxílicos finales, que se convierten directamente en CO2.  En la Figura 5-15, 
se observa que después de 60 minutos de reacción para los tratamientos EC + F se detectaron 
los ácidos málonico, oxálico, fórmico y tartárico con concentraciones: 86.7 mg/L, 26.75 
mg/L, 9.2 mg/L y 7.4 mg/L respectivamente, mientras que para el proceso EC + FF se 
detectaron los ácidos malónico 68.95 mg/L y oxálico 8.45 mg/L.  
 






Figura 5-15: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento.  
Condiciones experimentales, (a) EC+F: [Fe2+] = 0.98 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 4.3.  
(b) EC+FF: [Fe2+] = 0.56 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH = 4.3 y lámpara UV 365 nm (6 W) 
 
Aunque después de 60 minutos de tratamiento se reduce considerablemente la 
concentración de DQO, cumpliendo con los valores límite de emisión permitidos por la 
legislación colombiana para aguas residuales de la industria textil (< 400 mg/L), no obstante, 
se debe verificar la toxicidad de las aguas residuales posteriores al tratamiento (Figura 5-
16).  El agua residual original es fuertemente tóxica (100% de mortalidad) para A. salina.  
5: Procesos Secuenciales 171 
 
Después del proceso de EC, la toxicidad de las aguas residuales permanece sin modificación.  
De hecho, a pesar de que el proceso EC puede decolorar efectivamente las aguas residuales, 
todavía contiene una alta concentración de DQO, cloro/hipoclorito residual e intermedios 
tóxicos. Por otro lado, aunque los tratamientos mediante los procesos EC + F y EC + FF 
degradaron completamente los colorantes y reducieron la carga orgánica total (ver Tabla 5-
8), el efluente final es tóxico (la mortalidad de A. salina disminuyó en 20% para el proceso 
EC + F y en 60% para EC + FF).  Esto podría deberse a la presencia de subproductos 
intermedios tóxicos, así como a los oxidantes residuales secundarios que persisten en el agua 
tratada (Li et al., 2015).  Resultados similares fueron reportados por Neamtu et al. (2003) 
quien observó que la toxicidad del colorante azoico C.I. Reactivo Amarillo 84 disminuyó 
durante el proceso de foto-Fenton, aunque se formaron productos intermedios tóxicos en la 
etapa inicial del tratamiento.  De Luna et al. (2014) encontraron que todos los productos 
generados durante la degradación del Orange II eran menos tóxicos que el colorante original 






Figura 5-16: Toxicidad del agua residual inicial y tratada mediante procesos EC, EC+F y 











La evaluación de los sistemas de tratamiento EC + F y EC + FF permite concluir lo 
siguiente: 
 
Bajo las condiciones óptimas de operación los procesos secuenciales lograron reducir: 
para el proceso EC +F (pH = 4.33, [H2O2] = 4.85 mM, [Fe
2+] = 0.98 mM), decoloración 
total, reducción del 72% de la DQO y mineralización (reducción del COT)  del 75% y para 
el proceso EC +FF (pH = 4.33, [H2O2] = 4.85 mM, [Fe
2+] = 0.56 mM),  76% de la DQO y 
78% del COT.  Además, los procesos produjeron un efluente biodegradable (índice de 
biodegradabilidad, DBO5/DQO, 0.42 (EC+F) y 0.46 (EC+FF)).  Los bioensayos con A. 
salina permitieron evaluar la toxicidad de los efluentes.  Después de 24 horas de exposición, 
la mortalidad se redujo del 100% para ART a 80 y 60% para los efluentes tratados mediante 
EC + F y EC + FF, respectivamente.  El análisis de DPM demostró que los procesos de EC 
+ F/FF degradaron efectivamente los contaminantes de PM en el intervalo de 10-30 kDa.  
Se encontró que los costos operativos fueron 1.53 y 1.96 USD/m3 para los procesos EC + F 
y EC + FF, respectivamente.  Esto demuestra que los procesos secuenciales evaluados son 
alternativas eficientes para el tratamiento de efluentes industriales provenientes de la 
producción de denim. 
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5.3 Proceso coagulación química + electro-oxidación 
5.3.1 Tratamiento mediante proceso de coagulación química (CQ) 
 
El proceso de CQ se realizó mediante el procedimiento indicado en el capítulo 3, 
(numeral 3.1.2).  Se utilizaron las condiciones óptimas previamente determinadas.   Las 
condiciones óptimas de operación, dosis de coagulante y pH fueron de 600 mg/L de 
Al2(SO4)3.18H2O y 9.3, respectivamente.   
 
La explicación en detalle de cada uno de los factores de operación fue realizada en el 
capítulo 3.  Por lo tanto, a las condiciones óptimas, se alcanzó una remoción del 91%, 53%, 
87% y 24% de color (Pt-Co), DQO, turbidez y COT, respectivamente.  Estos resultados son 
comparables con los reportados por Aquino et al. (2016) para un efluente industrial textil.   
5.3.2 Tratamiento secuencial mediante CQ y proceso de electro-
oxidación (EO) 
 
El sobrenadante obtenido después del proceso de CQ, se sometió al proceso de EO 
con el fin de reducir la concentración de DQO y aumentar la biodegradabilidad del efluente 
resultante del proceso de CQ.  El diseño estadístico de experimentos y los resultados 
obtenidos se presenta en la Tabla 5-9 (los niveles de los factores utilizados para el diseño 
eperimental fueron justificados en la sección 2.4). Se observa que los porcentajes de 
degradación de la DQO varían entre 17 y 55% con unos C.O que van desde 0.69 a 4.89 
USD/m3.  Para optimizar las condiciones de operación del proceso EO (maximizar el 
%DDQO y minimizar los C.O), los valores de %DDQO y C.O se ajustaron a los modelos 
polinómicos de segundo orden (Ecs. (5.14) y (5.15)), estos modelos empíricos representan 
el %DDQO y C.O en función de tres variables independientes (j, pH y σ).  Las predicciones 
del modelo coinciden exactamente con los resultados experimentales, con coeficientes de 
determinación de R2 = 98.54% y R2adj = 95.92% para el %DDQO de R
2 = 99.70% y R2adj = 
99.15% para C.O (Tabla 5-10). 
 
 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = 154.56 + (0.49 ∗ 𝑗) − (5.8 ∗ 𝑝𝐻) − (57.9 ∗ 𝜎 ) − (0.03 ∗ (𝑗)2)
+ (0.06 ∗ 𝑗 ∗ 𝑝𝐻) + (0.39 ∗ 𝑗 ∗ 𝜎 ) + (0.27 ∗ (𝑝𝐻)2)






) = 3.1017 + (0.1894 ∗ 𝑗) + (0.0799 ∗ 𝑝𝐻) − (1.6948 ∗ 𝜎 )
+ (0.004 ∗ (𝑗)2) − (0.0038 ∗ 𝑗 ∗ 𝑝𝐻) − (0.0185 ∗ 𝑗 ∗ 𝜎 )





174 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
Tabla 5-9: Resultados experimentales del proceso de EO para remoción de DQO y costos 











yexp ypred yexp ypred 
1 5 8.2 4.015 17 17 0.772 0.794 
2 15 3 4.7 36 38 2.245 2.362 
3 25 8.2 4.015 51 53 4.892 4.886 
4 15 5.6 4.015 36 35 2.229 2.328 
5 5 3 4.015 19 19 0.552 0.557 
6 15 8.2 4.7 38 40 2.155 2.255 
7 25 5.6 3.33 49 51 5.206 5.329 
8 5 5.6 4.7 17 16 0.724 0.601 
9 15 5.6 4.015 33 35 2.333 2.328 
10 25 3 4.015 49 49 5.064 5.041 
11 15 5.6 4.015 38 35 2.422 2.328 
12 15 8.2 3.33 42 41 2.961 2.844 
13 15 3 3.33 43 42 2.755 2.655 
14 25 5.6 4.7 55 54 4.730 4.636 
15 5 5.6 3.33 22 23 0.694 0.789 
 
En la tabla ANOVA (Tabla 5-10) se observa que el factor j tiene un valor P ˂ 0.05 
para ambas variables de respuesta (% DDQO y C.O).  Además para C.O, el factor σ y la 
interacción j-j también manifiestan un valor P ˂ 0.05.  Por lo tanto, se pueden considerar 
como estadísticamente relevantes en el desempeño del proceso de EO.  El factor con mayor 
efecto sobre el %DDQO es j.  De hecho, la oxidación de contaminantes y la producción de 
especies oxidantes dependen de la diferencia de potencial en la celda electroquímica.  Por 
lo tanto, el uso de valores altos de j mantiene la actividad del ánodo y promueve la oxidación 
simultánea de contaminantes y agua.  Por el contrario, a bajos valores de j, se evita la 
evolución de O2 causando la pérdida de actividad del ánodo debido a la adsorción en su 
superficie de productos intermedios generados por oxidación anódica directa, lo que 
ocasiona que la eficiencia del proceso disminuye ostensiblemente y no sea práctico para el 
tratamiento de aguas residuales (Brillas y Martinez-Huitle, 2015). 
 
Se utilizaron gráficos de superficie de respuesta con el fin de evaluar los efectos 
simultáneos de los factores sobre cada variable de respuesta.  Las figuras se construyeron a 
partir de las (Ecs. (5.14) y (5.15)), para un valor de pH fijo de 8.2 (Figuras 5.17 (a) y (b)). 
La Figura 5-17 ((a) y (b)) muestra el efecto de j en la eliminación de DQO durante el proceso 
EO de aguas residuales textiles.  Se observa que a medida que aumenta el valor de j, se 
incrementa el %DDQO, en consecuencia, los C.O también aumentan 5.17 (c). A bajas j 
(entre 5 y 10 mA/cm2), el %DDQO aumenta linealmente, lo que indica que bajo estas 
condiciones la oxidación de DQO está bajo control de la corriente, y luego el %DDQO 
exhibe un aumento exponencial (entre 10 y 25 mA/cm2), lo que sugiere que la oxidación de 
la DQO está bajo control de efecto de transferencia de masa.  Este fenómeno coincide con 
lo propuesto por otros investigadores (Tissot et al., 2012; Panizza et al., 2001).    
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La eficiencia en la degradación de la DQO, así como en la decoloración, al aumentar 
j, puede asociarse a la aceleración de la reacción (1.41) en la superficie anódica, que regula 
la cantidad de radicales hidroxilo (●OH) producidos.  Por lo tanto, se pueden generar 
mayores cantidades de ●OH y se puede destruir el sistema cromóforo conjugado de materia 
orgánica (MO) (Zou et al., 2017).  En particular, se sabe que los radicales ●OH pueden 
mineralizar completamente los contaminantes, debido a su alto potencial de oxidación (E0 
= 2.80 V), a diferencia del cloro activo, conduciendo a la transformación de contaminantes 
en CO2 y H2O (Brillas y Martinez-Huitle, 2015).  Durante la electrólisis, en el reactor de EO 
se generan varios oxidantes, tales como: ●OH, H2O2 y especies de cloro: Cl2, ClO¯ y HOCl 
(las aguas residuales textiles contienen una gran cantidad de sal de NaCl).  Sin embargo, pH 




Tabla 5-10: ANOVA para el %DDQO y C.O, en función de j (A), pH (B), y σ (C), de 









Valor F  Valor P  
A: j 0.2155 1 0.2155 320.04 0.0000 
B: pH 0.0002 1 0.0002 0.24 0.6445 
C: σ 0.0010 1 0.0010 1.41 0.2891 
AA 0.0023 1 0.0023 3.36 0.1263 
AB 0.0008 1 0.0008 1.21 0.3221 
AC 0.0029 1 0.0029 4.33 0.0919 
BB 0.0013 1 0.0013 1.88 0.2290 
BC 0.0003 1 0.0003 0.51 0.5078 
CC 0.0028 1 0.0028 4.22 0.0950 
Error total 0.0034 5 0.0007   
Total (corr.) 0.2308 14    
R2=98.54%              R2adj = 95.92% 
C.O (USD/m3)      
A: j 36.7691 1 36.7691 1590.63 0.0000 
B:pH 0.0034 1 0.0034 0.14 0.7192 
C: σ 0.3883 1 0.3883 16.80 0.0094 
AA 0.5928 1 0.5928 25.65 0.0039 
AB 0.0384 1 0.0384 1.66 0.2541 
AC 0.0640 1 0.0640 2.77 0.1572 
BB 0.0306 1 0.0306 1.32 0.3022 
BC 0.0218 1 0.0218 0.94 0.3764 
CC 0.0447 1 0.0447 1.93 0.2231 
Error total 0.1156 5 0.0231   
Total (corr.) 38.0275 14    
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Los ●OH se adsorben en la superficie del ánodo (Ec. (1.41)) y mineraliza los 
contaminantes en la superficie del ánodo mediante el mecanismo de oxidación directa.  Sin 
embargo, Cl2 y HOCl degradan el contaminante mediante el mecanismo oxidación indirecta 
en el seno de la solución.  Con respecto al efecto de σ (NaCl), aunque las especies oxidantes 
de cloro generadas no son capaces de mineralizar las aguas residuales de los textiles, debido 
a sus bajos potenciales de oxidación (E0 = 1.36 V para el cloro, 1.63 V para el ácido 
hipocloroso y 0.90 V para el hipoclorito), pueden dar lugar a la formación de diferentes 
productos intermedios (Moreira et al., 2017). Estos compuestos pueden producirse a través 
de una serie de reacciones, incluidas la oxidación, la adición y la sustitución (Ruiz et al., 
2011).  Las bajas eficiencias del proceso EO a altos valores de σ (Figuras 5.17 (a) y (b)) 
pueden estar relacionadas con la producción de especies persistentes de oxicloro que 
retardan o incluso inhiben la mineralización completa (Sales et al., 2013).  Por otro lado, 
bajas concentraciones de cloruro también pueden contribuir a la mineralización de la materia 
orgánica debido a la formación de radicales de cloro (Cl● y Cl2
●-) (Kaur et al., 2018).  
Finalmente, el valor de pH de 5.6 fue más apto para la eliminación de DQO.  Por lo tanto, 
como se puede ver en la Tabla 5-9 (por ejemplo, ensayos 2, 6 y 9), bajo las condiciones 
estudiadas, el pH inicial no presenta una influencia en la eliminación de la carga orgánica.  
Esto probablemente debido a que bajo condiciones ácidas, la formación de cloratos (ClO3
−) 
y percloratos (ClO4
−), mediada por los radicales ●OH y el consiguiente agotamiento de estos 
radicales en la superficie del electrodo (Cruz et al., 2012).  Sin embargo, las especies de 
cloro, ClO¯, que predominan a pH básico, degradan los contaminantes a través de un 
mecanismo indirecto (Kaur et al., 2018).  Panizza y Cerisola (2008) también obtuvieron 
resultados similares, para la degradación electroquímica de colorante azo, utilizando los 
ánodos BDD y PbO2.  La Figura 5-17 (c) muestra un alto aumento en los C.O con el 
incremento de j. De hecho, la j aplicada es un factor clave en los tratamientos 
electroquímicos y merece una atención especial en vista de sus implicaciones económicas y 
en su rendimiento.  Por lo tanto, es necesario optimizar el proceso de EO.  Se determinaron 
los C.O mínimos para lograr un %DDQO lo más alto posible (es decir, 40%).  Se utilizaron 
las Ecs. (5.14) y (5.15), junto con la Ec. (5.16), con las siguientes restricciones: 
 
  
min 𝐶. 𝑂(𝑝𝐻, 𝑗, σ) 
𝑠. 𝑡. 
𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 40 % 
3 ≤  𝑝𝐻 ≤ 8.2 
5 ≤ 𝑗 ≤ 25 




Una vez resuelto el sistema de ecuaciones (5.14) – (5.16) se concluye la existencia de 
un mínimo local en la región convexa en el intervalo de las restricciones planteadas. Esto 
permitió establecer las siguientes condiciones óptimas de operación: j = 15 mA/cm2, pH = 
8.2 y σ = 4.7 mS/cm, alcanzando una remoción de DQO del 40% y un valor de la función 
objetivo igual a un C.O de 2.23 USD/m3.  Los resultados obtenidos concuerdan con los datos 
reportados recientemente por Silva et al. (2018). 
 





Figura 5-17: Grafica de superficie de respuesta para el efecto interactivo de j, σ y pH 
sobre el % DDQO ((a) y (b)) y C.O (c).  Tiempo de electrólisis = 15 min., pH = 5.6,  
σ = 4.7 mS/cm y temperatura = 25 ° C 
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 Validación de modelo 
Las condiciones óptimas fueron validadas experimentalmente.  El proceso secuencial 
CQ + EO se realizó durante 81 min. (Es decir, Proceso CQ = 36 min y procesos EO = 45 
min).  En la Figura 5-18, se presentan las variaciones de %DC, % DDQO, % DCOT y C.O 
en función del tiempo, y en la Tabla 5-11 se resumen los resultados.  El color azul oscuro 
de las aguas residuales desapareció casi por completamente (97%) en el tratamiento 
preliminar CQ y después de 20 min. de electrólisis fue totalmente eliminado.  La 
degradación de la DQO y el COT fue mucho más lenta, lo que sugiere que los grupos 
cromoforos se fragmentan mucho más rápido.  Al final del tratamiento, la eliminación de la 
DQO alcanzó un valor de 75.5 mg/L con C.O de 6.91 USD/m3, y 110 mg/L y 4.79 USD/m3 
para 45 y 30 minutos de electrólisis, respectivamente.  Para ambos tiempos de tratamiento, 
se cumple con los límites permisibles de la legislación colombiana para las descargas de 
aguas residuales industriales (DQO < 400 mg/L).  La eficiencia de eliminación de COT fue 
ligeramente inferior a la de la DQO. El COT disminuyó de 164 mg/L a 41.5 mg/L y 51 
mg/L, para ambos tiempos, respectivamente.  Estos resultados implican que parte del 
contenido orgánico en las aguas residuales se degradó a otros compuestos orgánicos y otra 
gran parte se mineralizó. 
 
El índice de biodegradabilidad, relación DBO5/DQO, de las aguas residuales sin tratar 
0.16 (Tabla 5-11), incrementó a 0.27 después del proceso CQ. Sin embargo, la 
biodegradabilidad de esta agua residual sigue siendo baja. Este valor aumentó 
progresivamente hasta 0.44 y 0.60 después del proceso secuencial EO, durante 30 y 45 
minutos de electrólisis, respectivamente.  Estos últimos valores significan que el efluente 




Figura 5-18: Evolución de la degradación de color, DQO, COT y C.O.  Condiciones 
experimentales, CQ: pH = 9.3 y 600 mg/L de Al2(SO4)3.18H2O.  EO: j
 = 15 mA/cm2, pH = 
8.2 y σ= 4.7 mS/cm. Las líneas en la Figura son de tendencia, no del modelo 
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Tabla 5-11: Características del agua residual inicial y después del tratamiento CQ,  






CQ+ EO  Eficiencia (%) 
30 min 45 min 30 min 45 min 
pH 9.3 5.7 4.0 4.7 - - 
Abs (660 nm) 1.2 0.033 0  0 100 100 
Conductividad (mS/cm) 4.01 3.30 4.09 4.10 - - 
Turbidez (NTU) 405 54 0 0 100 100 
DQO (mg O2/L) 720 338 109.87 75.5 84.74 89.5 
COT (mg C/L) 164 124.4 51.12 41.53 68.83 74.68 
DBO5  (mg O2/L) 115 90.5 48.9 45.4 57.5 60.5 
Sólidos Totales (g/L) 0.56 0.11 0.0 0.0 100 100 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C) ISO 
7887:2012-04 (B,C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B) 
1,260 118 56 39 96 97 
λ436 = 68 
λ525 = 60  
λ620 = 64 
λ436 = 3.9 
λ525 = 2.1  
λ620 = 2.0 
λ436 = 1.9 
λ525 = 1.1  
λ620 = 0.9 
λ436 = 1.1 
λ525 = 0.8  







DBO5/DQO 0.16 0.27 0.44 0.6 - - 
Toxicidad (%mortalidad Artemia 
salina) 
100 50 100 100 0 0 
Lodos generados (kg/m3) - 0.456 0 0 - - 
Costos de operación (USD/m3) - 0.41 4.79 6.91 - - 
5.3.3 Caracterización final del efluente tratado mediante los procesos 
CQ+EO 
 
La Figura 5-19 muestra el espectro UV-visible para el agua residual antes y después 
del tratamiento secuencial CQ + EO y se registran los cambios en la absorbancia durante el 
tiempo de electrólisis. Con el objetivo de observar los cambios de los productos intermedios 
y el colorante durante el tiempo de tratamiento, se realizó el barrido espectral durante el 
proceso de degradación.  Como puede verse en la Figura 5-19, se presentaron cambios 
significativos para cada uno de los procesos CQ y EO.  El proceso de CQ permite 
prácticamente la remoción total de la banda de 660 nm (correspondiente al espectro visible 
del colorante indigo), 75% de la banda de 290 nm y 55% de la banda de 230 nm. Después 
de 30 minutos de electrólisis (EO), la banda de 230 nm desaparece casi por completo. Esta 
banda está asociada con una transición con   * de los anillos bencénicos (Kaur et al., 
2018). Sin embargo, un porcentaje de la banda de 290 nm permanece (11%), lo que coincide 
con los valores de DQO y COT remanentes. Recientement, resultados similares han sido 
reportados por Cotillas et al, (2018).   
 
Los resultados de distribución de peso molecular (DPM) se resumen en la Figura 5-
20.  La muestra de aguas residuales sin tratar comprende compuestos principalmente ˃ 30 
kDa debido a la presencia de un gran número de macromoléculas.  El proceso CQ remueve 
eficientemente los contaminantes con PM ˃ 10 kDa.  Mientras que el proceso EO es mucho 
más efectivo en la reducción de COT para compuestos con PM superior a 5 kDa.  El proceso 
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secuencial CQ + EO, alcanzó degradaciones de  COT del 55%, 40%, 62%, 67% y 100%, 





Figura 5-19: Espectros de absorción UV-vis antes y después del proceso secuencial CQ + 




Figura 5-20: Distribución de peso molecular de aguas residuales. Condiciones 
experimentales similares a las de la Figura 5-18, 30 minutos de electrólisis 
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La Figura 5-21 muestra la variación del AOS y COS durante el tiempo de tratamiento.  
Se puede ver en que el AOS aumenta progresivamente desde -2.6 hasta 0.7, después de 66, 
y hasta 2 después de 45 minutos de tratamiento.  La evolución del COS implica una 
oxidación rápida en los primeros 30 minutos de electrólisis. Durante el tratamiento 
secuencial (CQ + EO), el valor de COS aumentó de -2.6 a 3.6 indicando una alta 
mineralización y generación de productos intermedios caracterizados con mayor estado de 
oxidación (Manenti et al., 2015).  
 
 
Figura 5-21: Evolución del AOS, COS y biodegradabilidad durante el tiempo de 
tratamiento.  Condiciones experimentales similares a las de la Figura 5-18 
 
La Figura 5-22, muestra la toxicidad del agua residual antes y después del tratamiento, 
para los CQ y CQ+EO.  En la figura se observa claramente que el agua residual inicial es 
altamente tóxica, porcentaje de mortalidad de la Artemia salina 100%.  Por otro lado, los 
porcentajes de mortalidad de la Artemia salina obtenidos durante los tratamientos CQ, 
muestra  un descenso importante del mortalidad del 50%, no obstante, después del 
tratamiento electroquímico la toxicidad incrementó nuevamente al 100%, esto debido, como 
se explicó en el capítulo 4, procesos de electro-oxidación, posiblemente, a la formación de 
compuestos organoclorados, así como oxidantes residuales secundarios que permanecen en 
el agua tratada incluso después tiempos prolongados de electrólisis  (Naumczyk et al.,1996). 
 
Como se informó en los capítulos anteriores, varios ácidos carboxílicos de cadena 
corta se pueden formar durante el tratamiento.  Por esta razón, bajo las condiciones óptimas 
previamente determinadas, se evaluó la presencia de diferentes ácidos carboxílicos.  Los 
ácidos oxálico, tartárico, fórmico y málico se identificaron y sus perfiles se muestran en la 
Figura 5-23.  Todos los ácidos carboxílicos detectados aparecieron durante los primeros 60 
minutos de electrólisis, reduciendo su cantidad durante el tratamiento.  Los ácidos tartárico 
y málico se producen a partir de la ruptura oxidativa del anillo bencénico y de subproductos 
aromáticos, que posteriormente se oxidan a ácidos oxálico y fórmico (Garcia-Segura y 
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Brillas, 2016; Oturan et al., 2008).  Tras la reducción de COT, la mineralización alcanzó 
68% después de 30 minutos de electrólisis y el COT remanente es debido en gran parte a los 





Figura 5-22: Toxicidad del agua residual inicial y tratada mediante procesos CQ, CQ+EO.  




Figura 5-23: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento. Condiciones 
experimentales, similares a las de la Figura 5-18 




De acuerdo a los sistemas de tratamiento evaluado, el proceso secuencial CQ + EO, 
es una alternativa eficiente para el tratamiento de aguas residuales textiles caracterizada por 
su baja biodegradabilidad y alta cantidad de compuestos recalcitrantes.   
 
El efluente de la etapa CQ se trató posteriormente mediante el proceso EO.  Bajo las 
condiciones óptimas (j = 15 mA/cm2, σ = 4.7 mS/cm y pH = 8.2), se alcanzaron 
degradaciones del 100% de color, %DDQO ˃ 84% y %DCOT ˃ 68 para tiempos de 
electrólisis superiores a 30 minutos, además, el índice de biodegradabilidad aumentó a 
valores por encima de 0.4, con costos de operación superiores a 4.79 USD/m3.  No obstante, 
la toxicidad del agua tratada fue del 100%. 
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5.4 Proceso de electrocoagulación+electro-oxidación 
5.4.1 Tratamiento mediante proceso de electrocoagulación (EC) 
 
En la primera etapa, la muestra se sometió al proceso de electrocoagulación para 
eliminar los sólidos suspendidos y la materia orgánica en suspensión.  El proceso de EC se 
realizó mediante el procedimiento indicado en el capítulo 3 (numeral 3.2).  Después del 
tratamiento EC, la características de las aguas residuales mejoraron de forma significativa, 
el proceso removió: el 71% de los sólidos totales, 50% de DQO, 43% de COT, 73% de color 
(Pt-Co) y 85% de la de turbidez, se obtuvo bajo las condiciones óptimas (j = 5 mA/cm2 y 
A/V = 11 m-1) y tiempo de electrólisis = 10 min.  El proceso EC eliminó en alto grado la 
turbidez y la carga orgánica.  Sin embargo, no logró alcanzar los límites de descarga de DQO 
(fue ineficiente en la eliminación de surfactantes y otros contaminantes orgánicos solubles). 
La toxicidad aguda después del tratamiento de EC no disminuyó y el índice de 
biodegradabilidad (DBO5/DQO) aumentó ligeramente de 0.1875 a 0.20, presentando un 
valor muy bajo (< 0.4) e indicando que no se puede considerar como biodegradable.  Por lo 
tanto, se requiere un tratamiento de aguas residuales adicional antes de su descarga final en 
los cuerpos de agua superficiales.  De esta manera el efluente fue sometido al proceso de 
EO como alternativa para completar el tratamiento de las aguas residuales y alcanzar los 
límites de descarga permitidos por la legislación nacional. 
5.4.2 Tratamiento secuencial mediante EC y procesos de electro-
oxidación (EO) 
 
El tratamiento inicial de EC mostró un buen rendimiento empleando los electrodos 
Fe/Fe, bajo las condiciones óptimas, debido a que se alcanzó una alta reducción de materia 
orgánica (alrededor 50% de DQO, 43% de COT).  Las aguas residuales resultantes mediante 
el tratamiento EC, con un pH cercano a 8, contenía 5.6 mg/L de hierro total, que se consideró 
interesante para el tratamiento posterior EO, situación similar se encontró en la investigación 
realizada por Flores et al. (2018). El postratamiento mediante el proceso EO se realizó con 
80 mL del efluente sobrenadante de la etapa EC, empleando una celda electroquímica con 
electrodos de DDB como ánodo y Fe como cátodo.  En el proceso EO, los compuestos 
orgánicos se mineralizaron por la acción competitiva del radical ●OH producido en la 
superficie del ánodo a partir de la reacción (1.41) y en el seno de la solución debido a los 
agentes oxidantes que se generan y a la reacción de Fenton (1.22) entre H2O2 
electrogenerado y Fe2+ formados durante la EC (Sires et al., 2014; Khandegar y Saroha, 
2013; Brillas et al., 2009).    
 
Los resultados del diseño de experimentos se muestran en la Tabla 5-12 (la sección 
2.4 contiene la justificación de los factores y sus niveles). Se observa que los porcentajes de 
degradación de la DQO varían entre 40.6 y 77.5 % con unos C.O que van desde 2.62 a 9.97 
USD/m3.  Para optimizar las condiciones de operación del proceso EO (maximizar el 
%DDQO y minimizar los C.O), los valores de %DDQO y C.O se ajustaron a los modelos 
polinómicos de segundo orden (Ecs. (5.17) y (5.18)), estos modelos empíricos representan 
el %DDQO y C.O en función de tres variables independientes (j, pH y σ).  Las predicciones 
5: Procesos Secuenciales 185 
 
del modelo coinciden con los resultados experimentales (a 30 min de EO), con coeficientes 
de determinación de R2 = 98.54% y R2adj = 95.92% para el %DDQO de R
2 = 99.70% y R2adj 
= 99.15% para C.O (Tabla 5-13). 
 
 
%𝐷𝐷𝑄𝑂 = 137.1 − 11.40 ∗ 𝑝𝐻 − 21.31 ∗ 𝐶𝑑 − 1.60 ∗ 𝑗 + 0.8717 ∗ 𝑝𝐻2
− 0.16 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝐶𝑑 + 0.096 ∗ 𝑝𝐻 ∗ 𝑗 + 1.58 ∗ 𝐶𝑑2 + 0.33 ∗ 𝐶𝑑






) = −2.264 − 0.1364 ∗ 𝑝𝐻 + 1.1746 ∗ 𝐶𝑑 + 0.2955 ∗ 𝑗 + 0.0124
∗ 𝑝𝐻2 − 0.1211 ∗ 𝐶𝑑2 − 0.0194 ∗ 𝐶𝑑 ∗ 𝑗 + 0.0034 ∗ 𝑗2 
(5.18) 
 
Tabla 5-12: Resultados experimentales del proceso EO para remoción de DQO y costos 










Yexp Yexp Yexp Ypred 
1 5.5 2.85 10 55.0 51.9 2.62 2.47 
2 5.5 3.65 20 53.8 54.8 5.88 5.88 
3 8 4.45 20 59.4 56.6 5.88 5.80 
4 3 3.65 30 77.5 74.3 9.97 9.89 
5 5.5 3.65 20 56.3 54.8 5.88 5.88 
6 8 3.65 10 43.8 47.0 2.62 2.70 
7 5.5 4.45 30 67.5 70.6 9.35 9.51 
8 3 4.45 20 59.4 59.5 5.88 5.80 
9 3 2.85 20 62.5 65.3 5.88 5.96 
10 5.5 2.85 30 71.3 71.7 9.97 9.97 
11 3 3.65 10 53.8 54.1 2.62 2.70 
12 8 3.65 30 77.1 76.8 9.97 9.89 
13 5.5 3.65 20 54.4 54.8 5.88 5.88 
14 5.5 4.45 10 40.6 40.2 2.62 2.62 
15 8 2.85 20 63.8 63.6 5.88 5.96 
 
Al examinar los valores de P, se puede ver que hay algunas variables y sus 
interacciones que son estadísticamente significativas (Tabla 5-13).  Para el proceso, los 
factores σ y j, y la interacción pH-pH son significativas para el %DQO, mientras que para 
los C.O, el factor j y su interacción son significativos. Entre los factores que más afectan el 
proceso EO, que presentaron mayor efecto sobre el %DDQO y los C.O, fueron j y la 
conductividad.  A partir de los resultados, se evidencia que a medida que aumenta la 
densidad de corriente, aumenta la velocidad de oxidación.  Se obtuvo una eliminación de la 
DQO que varía entre 40.6 y 77.5%, cuando la densidad de corriente aumenta, debido a la 
producción de más cantidades de DDB(●OH) y de otros oxidantes (El-Ashtoukhy y Amin, 
2010).  Por otro lado, cuando el agua a tratar tiene bajas conductividades, se requieren 
tiempos prolongados de electrólisis para obtener altas eficiencias, por esta razón, aguas 
residuales con altas conductividades (generalmente,  debido a la presencia de NaCl) o 
adicionar NaCl para mejorar la conductividad, promueven la producción de DDB(●OH) y 
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las especies activas de cloro, que pueden mineralizar efectivamente los colorantes y sus 
subproductos generados, involucrando un menor consumo de energía (Brillas y Martinez-
Huitle, 2015), por lo tanto, disminuyendo los C.O.  Esto implica que la oxidación de 
sustancias orgánicas depende primordialmente del cloro activo generado durante la 
electrólisis.  
  
Tabla 5-13: ANOVA para el %DDQO y C.O, en función de pH (A), σ (B) y j (C),  
de acuerdo al DBB. 
 






Valor F  Valor P  
A:pH 10.40 1 10.40 0.88 0.3907 
B: σ 81.98 1 81.98 6.96 0.0461 
C:j 1256.26 1 1256.26 106.61 0.0001 
AA 109.60 1 109.60 9.30 0.0284 
AB 0.3906 1 0.3906 0.03 0.8627 
AC 23.18 1 23.18 1.97 0.2197 
BB 3.77 1 3.77 0.32 0.5960 
BC 28.20 1 28.20 2.39 0.1826 
CC 28.76 1 28.76 2.44 0.1790 
Error total 58.92 5 11.78   
Total (corr.) 1590.49 14    
R2=96.30%  R2adj = 89.63% 







Valor F  Valor P  
A:pH 0.00 1 0.00 0.00 1.0000 
B: σ 0.0481 1 0.0481 2.50 0.1747 
C:j 103.54 1 103.54 5386.89 0.0000 
AA 0.02218 1 0.02218 1.15 0.3318 
AB 0.00 1 0.00 0.00 1.0000 
AC 0.00 1 0.00 0.00 1.0000 
BB 0.02218 1 0.02218 1.15 0.3318 
BC 0.0961 1 0.0961 5.00 0.0756 
CC 0.4206 1 0.4206 21.88 0.0054 
Error total 0.0961 5 0.00   
Total (corr.) 104.25 14 0.0192   
R2= 99.91%  R2adj = 99.74% 
 
Serikawa et al. (2000) observaron un fuerte efecto catalítico en la conversión de 
contaminantes orgánicos a CO2 y H2O en presencia de ion cloruro.  Sin embargo, la adición 
de iones de cloruro puede jugar un papel importante en mejorar la eficiencia de decoloración, 
pero no en reducción de materia orgánica en términos de la DQO y COT, como se muestra 
en la Figura 5-24, donde se observa que a altas conductividades y bajas j, la eficiencia de 
degradación de la DQO cae y a altas j no se manifiestan cambios significativos.  Otros 
investigadores (An et al., 2012; Song et al., 2010) han obtenido conclusiones similares.  Por 
lo tanto, la adición de NaCl a las aguas residuales llevaría a la producción de oxidantes 
adicionales, como las especies activas de cloro (Chatzisymeon et al., 2006), que favorecen 
la ruptura por oxidación del grupo cromoforo, que es el sitio más activo en la molécula del 
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colorante (Sun et al., 2002).  Sin embargo, los valores de potencial de reducción estándar 
para las parejas Cl2/Cl- y HOCl/Cl2 son +1.36 V y +1.63 V, respectivamente, son menores 
que para ●OH, H+/H2O (+2.7 V) (Song et al., 2010).  Como resultado, el cloro activo no 
puede tener un papel tan significativo en la eliminación de la DQO y COT (Rajkumar et al., 
2002).   Resultados similares se obtuvieron para el proceso CQ-EO, sección 5.3 
 
Por lo tanto, se debe considerar la influencia integrada de los parámetros de operación 
sobre la eficiencia de degradación y los C.O.  Se utilizaron gráficos de superficie de 
respuesta para analizar los efectos simultáneos de cada uno de los factores sobre cada 
variable de respuesta y fueron construidos a partir de Ecs. (5.17) y (5.18) para un pH fijo de 
3 mM (Figura 5-24).  Con el objetivo de minimizar los C.O mínimos para lograr un alto 
%DDQO. Es decir, para este proceso secuencial, aún se requiere una degradación de DQO 
del 60% (con el fin de garantizar la norma ambiental). Así las cosas,  se emplearon las Ecs. 
(5.17) y (5.18), con las siguientes restricciones: 
 
min 𝐶. 𝑂(𝑝𝐻, 𝑗, σ) 
𝑠. 𝑡. 
𝐷𝐷𝑄𝑂 ≥ 60 % 
3 ≤  𝑝𝐻 ≤ 8.0 
10 ≤ 𝑗 ≤ 30 
2.85 ≤  σ ≤ 4.45 
(5.19) 
 
Después de resolver el sistema de ecuaciones, se determinaron las siguientes 
condiciones óptimas de operación: j = 10 mA/cm2, pH = 3.11 y σ= 2.85 mS/cm, alcanzando 
una remoción de DQO del 60% y unos C.O de 2.98 USD/m3.   
 
El incremento en la eficiencia del proceso a mayores valores de j (Figura 5-24) se debe 
a la aceleración de la reacción (Ec. 1.41) y la generación de una mayor cantidad de H2O2 a 
partir de la reducción de O2 en el cátodo (Ruiz et al., 2011a), lo que produce mayores 
cantidades de DDB(●OH) y ●OH.  Además, se sugiere la generación de cantidades 
relativamente pequeñas de ●OH a partir de la reacción Fenton (Ec.1.22), debido al pequeño 
contenido de Fe2+ después de la EC, que contribuye a la velocidad de degradación de los 
contaminantes, no obstante, los  DDB(●OH) son los oxidantes predominantes (Brillas et al., 












Figura 5-24: Grafica de superficie de respuesta para el efecto interactivo de j y σ sobre el 
% DDQO (a) y C.O (b).  Tiempo de electrólisis = 30 min., pH = 3 y temperatura = 25 ° C 
 
 Validación de modelo 
 
El proceso de secuencial EC + EO se realizó durante 70 min. (Es decir, Proceso EC = 
10 min y procesos EO = 60 min).  En la Figura 5-25, se presentan las variaciones de %DC, 
% DDQO, % DCOT y C.O en función del tiempo, y en la Tabla 5-14 se resumen los 
resultados.  
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El postratamiento con EO se realizó con 80 mL del líquido sobrenadante del proceso 
EC.  Durante el postratamiento EO, los compuestos orgánicos se mineralizaron por la acción 
competitiva de radicales ●OH producido en la superficie del ánodo a partir de la reacción 
(Ec. 1.41) y en gran parte de la reacción Fenton (Ec. 1.22) entre H2O2 y Fe
2+ 
electrogenerados formados durante la EC (Dirany et al., 2012; Brillas et al., 2009) 
 
En la etapa inicial, EC, el color fue removido 82% y luego de 45 minutos de electrólisis 
fue removido completamente.  Al final del tratamiento secuencial, 60 minutos de electrólisis, 
el porcentaje de degradación de la DQO y COT fue 91% y 85%, respectivamente, con unos 
costos de operación de 6 USD/m3.  Resultados similares en la eficiencia del proceso fueron 
obtenidos por Zazou et al. (2019), quienes evaluaron el proceso EC+EO para el tratamiento 
de aguas residuales textiles (con una mezcla de colorantes reactivos, principalmente azul de 
metileno), cuyas condiciones iniciales fueron: DQO = 267 mg/L, COT = 52 mg/L, pH = 
8.75 y color negro.  Inicialmente, mediante el proceso de EC removieron 61% de la DQO, 
44% del COT, 93% de la turbidez y el color final fue transparente.  Después de acoplarlo al 
proceso EO, la eficiencia global de degradación fue del 98.5%, 98.1%, 100% para la DQO, 




Figura 5-25: Evolución de la degradación de color, DQO, COT y C.O.  Condiciones 
experimentales, EC: (j = 5 mA/cm2 y A/V = 11 m-1) y tiempo de electrólisis = 10 min. 
EO: j = 10 mA/cm2, pH = 3.11 y σ = 2.85 mS/cm. Las líneas en la Figura son de tendencia, 
no del modelo 
 
El índice de biodegradabilidad de las aguas residuales sin tratar 0.1875 (Tabla 5-14), 
incremento a 0.20 después del proceso EC.  Este valor aumentó progresivamente hasta 0.46 
y 0.59 después del proceso secuencial EO, durante 30 y 60 minutos de electrólisis, 
respectivamente, lo que significa que el efluente final del proceso secuencial EC + EO es 
biodegradable. 
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EC EC+EO Eficiencia (%) 
30 min 60 min 30 min 60 min 
pH 9.1 8.0 5.2 2.5 - - 
Abs (660 nm) 1.24 0.225 3.6 0.0 96 100 
Conductividad (mS/cm) 1.54 2.85 3.95 4.11 - - 
Turbidez (NTU) 377 56 16 0 96 100 
DQO (mg O2/L) 880 440 92 84 84.74 91 
COT (mg C/L) 264 151 87 40 68.83 85 
DBO5  (mg O2/L) 165 83.4 0.32 49.8 58 70 
Sólidos Totales (g/L) 1.2 0.35 0.009 0.0 100 100 
Color  Real  (mg Pt-Co /L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B.C) 
λ=436-525-620 nm (m-1.B)   
1.100 302 143 65 87 94 
λ436 = 64 
λ525 = 60  
λ620 = 83 
λ436 = 11.7  
λ525 = 5.4 
λ620 = 2.9 
λ436 = 4.4 
λ525 = 1.7  
λ620 = 1.0 
λ436 = 2.5 
λ525 = 1.0  







DBO5/DQO 0.1875 0.20 0.46 0.59 - - 
Toxicidad (%mortalidad 
Artemia salina) 
100 60 100 100 0.0 0.0 
Lodos generados (kg/m3) - 0.786 0.786 0.786 - - 
Costos operación (USD/m3) - 0.35 2.98 6.0   
 
5.4.3 Caracterización final del efluente tratado mediante los procesos 
EC+EO 
 
La Figura 5-25 muestra el espectro UV-visible para el agua residual antes y después 
del tratamiento secuencial EC + EO y se registran los cambios en la absorbancia durante el 
tiempo de electrólisis.  Como se puede observar en la Figura, la muestra inicial mostró 
principalmente 4 bandas de absorción (λ), a 230 nm, 290, 340 nm (λ ~ 200–250 nm 
simboliza la presencia de ácidos de banda primaria, los ftalatos, cetonas, aldehídos, alcanos, 
ésteres, etc. y λ ~ 250–350 nm representan alcoholes de banda secundaria, aldehídos, 
cetonas, etc.) (Workman, 2001), y 660 nm correspondientes al colorante índigo.  Como se 
puede observar, en el proceso preliminar EC, la banda de 660 nm (colorante indigo) se 
remueve el 82%, 73% de la banda de 290 nm y 64% de la banda 230 nm.  Después de 60 
minutos de electrólisis las bandas de 660 nm, 340 nm y 220 nm desaparecen casi por 
completo.  Se concluye que los compuestos orgánicos fueron degradados/oxidados por las 
especies oxidantes (●OH, H2O2, HOCl y etc.), y solo quedó una pequeña banda de intensidad 
con λ 290 nm, lo que indica la presencia de algunos remanentes orgánicos atribuidos a los 
compuestos de degradación intermedia.  Resultados similares han sido reportados por Kaur 











Figura 5-26: Espectros de absorción UV-Vis antes y después del proceso secuencial EC + 
EO.  Condiciones experimentales similares a la de la Figura 5-24 
 
En la Figura 5-27 se presentan los resultados de distribución de peso molecular 
(DPM). Se observa claramente, que al igual que el proceso CQ, el tratamiento mediante EC 
remueve eficientemente los contaminantes con PM ˃ 10 kDa.  Mientras que el proceso 
secuencial EO es más efectivo en la reducción de COT para compuestos con PM superior a 
5 kDa.  El tratamiento secuencial EC + EO, alcanzó degradaciones de  COT del 64.5%, 75%, 
85%, 92% y 100%, para las fracciones ˂ 3 kDa, 3-5 kDa, 5-10 kDa, 10-30 kDa y ˃ 30 kDa, 
respectivamente, durante 70 minutos de tratamiento ( EC: 10 minutos de electrólisis y EO: 
60 minutos de electrólisis).   
 
La variación del AOS y COS durante el tiempo de tratamiento se muestra en la Figura 
5-28.  El parámetro AOS se refiere a la materia orgánica que permanece en la solución 
(Manenti et al., 2015).  Sin embargo, aunque el AOS no es un indicador de la eficiencia del 
proceso electroquímico, indica variaciones en la composición de la materia orgánica disuelta 
después del proceso.  Se encontró que el valor de AOS aumentó de -1 a 0.85 durante 70 
minutos de electrólisis, indicando la producción de compuestos intermedios más oxidados 
que los de la matriz inicial. Adicionalmente, el aumento del valor del COS, de -1 a 3.5, 
confirma una alta mineralización del efluente; siendo significativa en los primeros 20 
minutos del tratamiento.  
 




Figura 5-27: Distribución de peso molecular de aguas residuales. Condiciones 






Figura 5-28: Evolución del AOS, COS y biodegradabilidad durante el tiempo de 
tratamiento.  Condiciones experimentales similares a las de la Figura 5-18 
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La Figura 5-29, muestra la toxicidad del agua residual antes y después del tratamiento, 
para los EC y EC+EO. Como se observa en la Figura, los resultados son muy similares a los 
reportados para el proceso secuencial CQ+EC, donde el agua residual inicial es altamente 
tóxica, porcentaje de mortalidad de la Artemia salina 100%.  Por otro lado, los porcentajes 
de mortalidad obtenidos para el pretratamiento EC, manifiesta  un descenso importante del 
mortalidad del 40%, no obstante, después del tratamiento EO la toxicidad incrementó 
nuevamente al 100%, esto debido, como se explicó previamente, a la posible formación de 
compuestos organoclorados, así como oxidantes residuales secundarios que permanecen en 
el agua tratada (Naumczyk et al.,1996). 
 
Los ácidos oxálico, tartárico, fórmico, málico y malónico se identificaron y sus 
perfiles se muestran en la Figura 5-30. La evolución de los ácidos carboxílicos detectados 
durante la electrólisis muestra una gran generación de ácidos tartárico, oxálico y fórmico tan 
pronto como comenzó la electrólisis.  Su concentración alcanza valores máximos de 75, 60 
y 28 mg/L respectivamente.  Durante 60 minutos de electrólisis, estos ácidos disminuyen 





Figura 5-29: Toxicidad del agua residual inicial y tratada mediante procesos EC, EC+EC.  
Condiciones experimentales similares a las de la Figura 5-24 
 




Figura 5-30: Ácidos carboxílicos generados durante el tratamiento. Condiciones 




El proceso secuencial EC + EO, es una alternativa eficiente para el tratamiento de 
aguas residuales textiles caracterizada por su baja biodegradabilidad y alta cantidad de 
compuestos recalcitrantes.   
 
En la etapa inicial de tratamiento, la EC con electrodos Fe/Fe, bajo las condiciones 
óptimas (j = 5 mA/cm2, pH = 9.1 y tiempo de electrólisis = 10 min.) se alcanzó una alta 
reducción de materia orgánica (alrededor 82% color, 50% de DQO, 43% de COT) y unos 
costos de operación de 0.35 USD/m3. Sin embargo, la biodegradabilidad es aun 
relativamente baja (índice de biodegradabilidad, DBO5/DQO ≈ 0.20). 
 
El efluente de la etapa EC se trató posteriormente mediante el proceso EO.  A las 
condiciones óptimas (j = 10 mA/cm2, pH = 3.11 y σ= 2.85 mS/cm) se alcanzaron 
degradaciones del 96% de color, %DDQO ≈ 84 y %DCOT ≈ 69 para tiempos de electrólisis 
superiores a 30 minutos, además, el índice de biodegradabilidad aumentó a valores por 
encima de 0.4, con costos de operación superiores a 2.98 USD/m3.  Este es un resultado 
notable, que demuestra alta mineralización de los componentes de agua residual textil, 
mediante el tratamiento secuencial (EC + EO), que no se puede alcanzar mediante la 
utilización de un sistema de tratamiento individual.  No obstante, la toxicidad del agua 




6. Diseño conceptual del sistema de tratamiento 
El diseño y optimización de tecnologías para el tratamiento de efluentes a escala 
industrial requiere de la sapiencia y discernimiento de los factores fundamentales que 
normalizan la eficiencia de los sistemas de tratamiento.  En este sentido, la elección de una 
determinada tecnología requiere del vínculo entre una mayor eficiencia y un menor costo.  
Por este motivo en la investigación de alternativas económicamente viables y un adecuado 
control de los factores que determinan la velocidad de degradación y mineralización, es 
perentorio tener un conocimiento cinético de los procesos implicados.  De este modo, en esta 
investigación se determinó la ley de velocidad de degradación de la materia orgánica y la 
velocidad de mineralización obtenida a lo largo del proceso.   
 
En los procesos industriales, la determinación de las condiciones de operación para 
optimizar la respuesta del proceso es de especial importancia.  Una técnica innovadora para 
predecir la optimización de la respuesta de los modelos experimentales es esencial para 
determinar las condiciones óptimas de operación. En el presente estudio, se evaluó la 
capacidad del modelo DBB y la MSR para predecir la eficiencia del tratamiento de aguas 
residuales de la industria textil mediante el proceso secuencial de coagulación-Fenton.   
 
De esta manera, en este capítulo se seleccionó el mejor sistema de tratamiento 
evaluado, en términos de la eficiencia del proceso, costos de operación y viabilidad 
tecnológica.  Se complementó la caracterización del efluente final mediante determinación 
de la toxicidad por respirometía, biodegradabilidad por el método de Zahn Wellens, medición 
de algunos metales exigidos por la legislación etc. Además, se calculó la velocidad de 
reacción de degradación de la DQO y de la mineralización de las aguas residuales textiles y 
por último se efectuó el diseño conceptual del sistema de tratamiento coagulación-Fenton 
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6.1 Selección del sistema de tratamiento 
 
La Tabla 6-1 resume los resultados más significativos de cada uno de los sistemas de 
tratamiento evaluados en esta Tesis.  Se observa claramente que para la transformación de la 
carga orgánica (DQO, COT y DBO5) cada uno de los procesos evaluados cumple con la 
legislación ambiental colombiana. No obstante, para los procesos electroquímicos ((CQ+EO) 
y (EC+EO)) la toxicidad no disminuyó, con respecto a la de la muestra inicial, y los costos 
de operación fueron mayores que los procesos Fenton ((CQ+F) y (CQ+FF)).  
Adicionalmente, su viabilidad tecnológica, con respecto a su implementación, 
mantenimiento y operación, es más compleja que para los procesos fisicoquímicos 
secuenciales coagulación-Fenton (Casado, 2019; Carra et al., 2013).  
 
Tabla 6-1: Comparación de los resultados de cada uno de los sistemas de tratamiento 
evaluados. 
Parámetro 
Eficiencia de remoción (%) 





pH - - - -   
Conductividad (mS/cm) - - - - -  
Turbidez (NTU) 97 100 96 97 100 96 
DQO (mg O2/L) 75 86 72 76 85 85 
COT (mg O2/L) 67 76 75 78 69 69 
DBO5 (mg O2/L) 25 27 44 47 57.5 58 
Sólidos Totales (g/L) 86 91 100 100 100 100 
Absorbancia (660 nm) 99.25 100 100 100 100 96 
Color  Real  (mg Pt-Co/L, C)  
 
ISO 7887:2012-04 (B, C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B)   



















DBO5/DQO ˃ 0.4 ˃ 0.4 ˃ 0.4 ˃ 0.4 ˃ 0.4 ˃ 0.4 
%Remoción toxicidad 90 100 20 60 0 0 
Costos Operación (USD/m3) 1.24 2 1.53 1.96 4.79 2.98 
Viabilidad tecnológica ++++ +++ ++ ++ + + 
+: A mayor número de (+) mayor viabilidad tecnológica. 
 
En consecuencia, el proceso CQ+F fue el seleccionado para el tratamiento de las aguas 
residuales textiles bajo estudio. Este permite cumplir con las exigencias de la legislación 
ambiental, es el proceso que manifiesta menores costos de operación y su diseño, 
implementación y puesta en marcha es el de menor complejidad. 
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6.2 Caracterización final del efluente tratado mediante el 
proceso secuencial CQ + F 
 
En la Tabla 6-2 se compara la caracterización inicial del agua residual estudiada y la final del 
agua residual tratada usando el proceso CQ + F (después de su neutralización) junto con los valores 
exigidos por la legislación ambiental colombiana (Resolución 0631, del Ministerio de Ambiente y 
Desarrollo Sostenible, 2015). Se observa que el agua residual inicial no cumple con los 
requerimientos establecidos, mientras que el agua procesada cumple a cabalidad con cada una de las 
exigencias.  Los resultados obtenidos muestran un 75% de degradación de la materia orgánica 
(reducción del DQO) y un 67% de mineralización (reducción del COT).  Los parámetros 
microbiológicos de coliformes (Totales y fecales) y salmonella en el agua residual textil y la tratada 
manifestaron su ausencia.  Los resultados de biodegradabilidad, la toxicidad y de presencia de 
compuestos aromáticos (longitudes de onda entre 230 y 360 nm) indican que la calidad de agua tratada 
podría ser adecuada para fines de reutilización.  Sin embargo, debido a que la concentración de hierro 
total (> 0.1 mg/L), la dureza y el contenido de cloruro superan los límites determinados por la empresa 
para el proceso de teñido, su reutilización directa no es posible.   
 
Adicionalmente, el efluente procedente del tratamiento secuencial CQ+F, se fraccionó 
mediante el uso secuencial con membranas de ultrafiltración (UF). Los resultados de distribución de 
peso molecular de la muestra, antes y después del tratamiento, se presentan en la Figura 6-1. Los 
cambios en la toxicidad y materia orgánica (color, DQO, COT) de las aguas residuales mostrados en 
la distribución de peso molecular, Figura 6-1 (b), fueron el resultado de cambios en el estado de 
oxidación del carbono y las variaciones en la concentración de compuestos orgánicos en las aguas 
residuales.  El estado de oxidación contribuyó a las variaciones de color, DQO, COT y toxicidad, 
debido a la reacción de [Fe2+] con [H2O2] para la generación de agentes oxidantes, específicamente 
los radicales ●OH, oxidando los compuestos orgánicos, de esta manera mejorando el estado de 
oxidación del carbono al romper la estructura química de las moléculas.  Es bien conocido que los 
PAO´s, como el proceso Fenton, tienen un efecto muy pronunciado sobre el cambio de estructuras 
moleculares complejas de los compuestos de fracciones ˃ 30 kDa (Santos et al., 2013, Oller et al., 
2011).  Como se observa en la Figura 6, con las reducciones de color, DQO, COT y toxicidad.  El 
mayor estado de oxidación da como resultado valores decrecientes de color, DQO y COT. Del mismo 
modo, la concentración y/o la cantidad de compuestos orgánicos jugaron un papel importante en la 
DQO de la solución.  La Figura 6-1 muestra que la DQO del efluente de la empresa textil disminuyó 
significativamente (840 a 210 mg/L) después del proceso secuencial coagulación-Fenton (CQ+F). En 
otras palabras, el tratamiento de las aguas residuales mediante el tratamiento secuencial CQ+F, resultó 
en una eliminación de DQO de aproximadamente el 75%. Los resultados también mostraron que la 
DQO de la fracción ˂ 3 kDa (65%) es ostensiblemente mayor que para la fracción ˃ 30 kDa (5%). 
Esto también se evidencia por los resultados de COT, que disminuyeron (278 a 92 mg/L). Los 
resultados de COT mostraron que la cantidad de compuestos de la fracción ˂ 3 (74%) es visiblemente 
mayor que la fracción ˃ 30 (3%). Es decir, el proceso CQ+F eliminó aproximadamente el 97% de los 
compuestos de la fracción ˃ 30 kDa y los transformó en moléculas más pequeñas (como lo indica el 
%COT de la fracción ˂ 3 kDa, Figura 6-1 (b)). Las concentraciones más altas de compuestos 
orgánicos en la fracción ˂ 3 kDa, generalmente, requieren de condiciones de oxidación mayores, 
como tiempo de reacción, concentración de los reactivos Fenton, etc., para su oxidación completa 
(Oller et al., 2011, Bijan y Mohseni, 2003) y, por lo tanto, se obtienen valores de color, DQO, COT 
más altos.  
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pH 8.5 6.1 6-9 
Conductividad (mS/cm) 3.6 3.3 - 
Turbidez (NTU) 172 8 - 
DQO (mg O2/L) 860 222 400 
COT (mg O2/L) 282 98 - 
DBO5 (mg O2/L) 114 84 200 
Sólidos Totales (mg/L) 1900 260 - 
Sólidos suspendidos Totales (mg/L) 480 44 50 
Fenoles (mg/L) 15 0 0.2 
Compuestos orgánicos halogenados, AOX 
(mg/L) 
15.5 9.7 - 
Absorbancia (660 nm) 1.25 0.01 - 
Color  Real  (mg Pt /L, C)  
ISO 7887:2012-04 (B,C) 
λ=436-525-620 nm (m-1,B) 
   
Índice de color (IC, cm-1) 
1,286 258 - 
λ436 = 68      
λ525 = 72  
λ620 = 76 
0.7574 
λ436 = 2.2 
λ525 =1.4  





Hierro Total (mg/L) 2.42 35.6 - 
Fe2+ (mg/L) 1 7.1 - 
Cadmio (Cd) (mg/L) 0.51 0.015 0.02 
Cinc (Zn) (mg/L) 3.76 1.16 3.0 
Cobalto (Co) (mg/L) 0 0 0.5 
Cobre (Cu) (mg/L) 0 0 1.0 
Cromo (Cr) (mg/L) 0 0 0.5 
Níquel (Ni) (mg/L) 0 0 0.5 
Cloruros (Cl-) (mg/L) 1850 1757 1200 
Sulfuros (S2-) (mg/L) 0 0 1 
Sulfatos (SO4)2- 704 942 - 
Nitritos (NO2-) (mg/L) 0.44 0.13 
Análisis y 
reporte 
Nitratos (NO3-) (mg/L) 10.8 7.7 
Análisis y 
reporte 
Nitrógeno total (mg/L) 140 12.9 
Análisis y 
reporte 
DBO5/DQO 0.14 0.41 - 
Acidez Total (mg CaCO3/L) 44 308 Análisis y 
reporte 
Alcalinidad Total (mg CaCO3/L) 305 186.5 Análisis y 
reporte 
Dureza total (mg CaCO3/L) 161 216 Análisis y 
reporte 
Coliformes Totales/ Fecales, UFC/mL  0/0 0/0 - 
Salmonella spp (UFC/mL) 0 0 - 
Toxicidad (%mortalidad Artemia salina) 100 10 - 
Toxicidad (Lodos activados, %Inhibición) 64 5 - 
Lodos generados (kg/m3) - 0.482 - 
Costos operación (USD/m3) - 1.24 - 
* Resolución 0631, del Ministerio del Medio Ambiente y Desarrollo sostenible, 2015 
 








Figura 6-1: Perfiles de distribución de peso molecular de color, DQO, COT y toxicidad.  
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La transformación de compuestos orgánicos de la fracción ˃ 30 kDa, Figura 6-1 (a) en 
compuestos ˂ 3 kDa, fue un fenómeno importante durante el tratamiento CQ+F de las aguas 
residuales textiles, lo que indica que la reacción Fenton, genera agentes oxidantes eficaces 
para romper los enlaces químicos de los compuestos orgánicos ˃ 30 kDa y mejora la 
toxicidad y la biodegradabilidad de las aguas residuales industriales, que contienen grandes 
moléculas orgánicas potencialmente recalcitrantes y no biodegradables. Esto se concluye a 
partir de los resultados de la eliminación de DQO y COT para la fracción ˃ 30 kDa, donde 
la toxicidad, color, DQO y COT disminuyeron notablemente debido a los efectos combinados 
de la CQ y el proceso Fenton, asociados con las reducciones del estado de oxidación y la 
concentración. 
 
Cuando el proceso Fenton, se aplicó posterior al proceso de coagulación, se obtuvo una 
eliminación adicional del 25% y 23% de la DQO y COT (ver Tabla 5-3), respectivamente. 
Los resultados del experimento de tratamiento combinado implican explícitamente que el 
proceso Fenton estuvo involucrado en la mineralización directa de compuestos orgánicos. La 
reducción adicional del 23% de COT indica que el proceso Fenton mineralizó algunos 
compuestos orgánicos y los transformó en CO2 (Cetinkaya et al., 2018, De Lima et al., 2017). 
Al mismo tiempo, reaccionó con otros compuestos biorefractoriales y no biodegradables y 
los convirtió en productos intermedios más biodegradables y no tóxicos. Es de anotar, que la 
biodegradabilidad aumentó considerablemente de la fracción > 30 a la ˂ 3 kDa, con un 
incremento de las relaciones DBO5/DQO y DBO20/DQO de 0.41 a 0.49 y de 0.46 a 0.54, 
respectivamente. Igualmente, la fracción de compuestos fácilmente biodegradables 
(DBO5/DBO20), aumentó de 0.45 a 0.59.   
6.2.1 Evaluación de la toxicidad del agua por inhibición de lodos 
activados procedentes de una PTAR 
  
Los resultados de toxicidad aguda obtenidos mediante Artemia salina se compararon 
con los resultados de toxicidad obtenidos sobre lodos activados originarios de una Planta de 
Tratamiento de Aguas Residuales (PTAR San Fernando, Medellín).  Para ello, el agua 
residual textil inicial y la tratada mediante el proceso secuencial (CQ+F) se sometieron a 
pruebas de respirometría. Esto permite un acercamiento más real a los valores de toxicidad 
que generaría el vertido de estos efluentes sobre una planta de tratamiento convencional de 
lodos activados. 
 
La respirometría es una técnica que determina la velocidad de agotamiento de oxígeno 
y cantidad de oxígeno consumido por las bacterias contenidas en un lodo activado de una 
PTAR para su propia supervivencia (respiración endógena) y para degradar (oxidar) el 
sustrato contaminante en el agua residual (respiración exógena).  Asimismo, debido a que la 
respirometría es una medida directa de la función primaria de un proceso basado en lodos 
activados, esta prueba es un buen instrumento para determinar la toxicidad aguda que 
provocaría en los lodos activados la entrada de diferentes tipos de aguas residuales 
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industriales (OECD Method 209, 2010).  Esta prueba establece si un efluente industrial puede 
ser vertido a una PTAR sin peligro de que se genere un declive significativo en la actividad 
de la biomasa aerobia provocado por una alta toxicidad del mismo.  Este consumo de oxígeno 
se mide principalmente bajo las siguientes variantes (Pisoeiro et al., 2017): 
 
- Velocidad de consumo de oxígeno = Tasa de Respiración (OUR, Rs) 
- Velocidad específica de consumo de oxígeno = Tasa de Respiración específica 
(SOUR, Rsp). 
- Cantidad de oxígeno consumido = OC 
 
Los aspectos más importantes a evaluar en las medidas de la Respirometría son: 
 
- La actividad biológica, proporcional a la tasa de respiración. 
- La contaminación, proporcional al oxígeno consumido. 
- Para una misma contaminación el aumento progresivo de la tasa de respiración es 
indicativo de un aumento de la actividad del lodo activado, y viceversa. 
- Para una contaminación representativa, la caída o ausencia de tasa de respiración es 
indicativo de una inhibición o toxicidad. 
 
Para la determinación del porcentaje de inhibición a los lodos activados mediante 
respirometría, las muestras fueron neutralizadas a un pH de 7 ± 0.5.  En este caso, y con fin 
de ser lo más estricto posible a la situación real, no se inhibió la cantidad mínima de H2O2 
que pudiera permanecer en ellas; además, los lodos activados fueron usados directamente 
como venían de la PTAR (PTAR San Fernando, Medellín), sin ser adaptados previamente a 
las muestras.  Por otro lado, para determinar la actividad de los lodos y verificar el buen 
funcionamiento del proceso, se realizó un análisis con una muestra de 40 mg/L de fenol, que 
debe generar, aproximadamente, un 21% de inhibición sobre los lodos (OECD Method 209, 
2010; Gutiérrez et al., 2002). 
 
Estabilizados los lodos se adicionaron 250 mL en el reactor, el cual mantiene las 
condiciones de saturación en oxígeno disuelto. Posteriormente, se agregó al sistema 
aproximadamente 0.5 g/L de acetato de sodio que produce un incremento en la velocidad de 
respiración hasta su valor máximo (OURmax).  Cuando este valor fue constante (depende de 
la actividad de la biomasa), se adicionaron 125 mL de la muestra y se determinó la evolución 
de la velocidad de respiración como respuesta de los lodos a ese efluente.  Cuando la 
velocidad de respiración vuelve a ser constante se toma ese valor como la OURf.  El cálculo 
del porcentaje de inhibición es la diferencia entre las velocidades de respiración (mg O2/L-
h) antes y después de la introducción de la muestra en el reactor, Ec. (6.1) (Ricco et al., 2004). 
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% 𝐼𝑛ℎ𝑖𝑏𝑖𝑐𝑖ó𝑛 = [
𝑂𝑈𝑅𝑀𝑎𝑥 − 𝑂𝑈𝑅𝑓
𝑂𝑈𝑅𝑀𝑎𝑥
] ∗ 100 
(6.1) 
 
La adición de la muestra diluye los lodos, generando una reducción en la velocidad de 
respiración.  Debido a esto se realizó una prueba de respirometría con un blanco, que 
consistió en la adición de 125 mL de agua destilada a los 250 mL de lodos, lo que genera una 
disminución de la OUR, implicando un % inhibición por dilución, que se determina, 
igualmente, mediante la Ec. (6.1). Este valor, generalmente, se halla entre el 15 y el 20%.  
Por lo tanto, los % de inhibición obtenidos para las muestras analizadas, se deben corregir 
restando el valor de % de inhibición correspondiente a la dilución.  En este estudio el valor 
determinado fue del 14%.   
 
En la Figura 6-2 se muestra un esquema del respirómetro utilizado (construcción 
propia).  El sistema incluye un reactor principal cilíndrico de 400 mL (continuamente 
aireado), con puertos de entrada y salida, y una celda respirométrica (sin aireación), ambos 
construidos con vidrio pyrex. Otros componentes del sistema son un una bomba de aire 
(Power Life, air pump P-500, el aire entra por la parte inferior del reactor principal, para 
proporcionar aireación a la suspensión de lodos activados); una bomba peristáltica, para 
recircular la suspensión (Hei-FLOW Value 06, Heidolph, Germany); un agitador de turbina 
(Hei-TORQUE Core, Germany) para homogenizar la solución; y un sensor de oxígeno 
disuelto, para determinar el consumo de O2 (WTW, multiset 3410, Germany) que también 




Figura 6-2: Esquema del respirómetro utilizado 
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Debido a que la bacteria marina Artemia Salina presenta mayor sensibilidad frente a 
los lodos activados procedentes de la PTAR, se evaluó igualmente la toxicidad aguda de las 
aguas residuales textiles y el agua tratada mediante el proceso secuencial CQ + F empleando 
el método de respirometría. En la Figura 6-3 se presentan los perfiles de velocidad de 
respiración (OUR) obtenidos para el agua residual y el agua tratada durante los ensayos de 
respirometría.  Se observa que la parte que corresponde a la alimentación con acetato es la 
que alcanza la máxima velocidad de respiración (OURmax), y el segmento que muestra el 




Figura 6-3: Perfiles de velocidad de respiración (OUR, mg O2/L-h) obtenidos durante los 
ensayos de respirometría para el agua residual (■), agua tratada (●) y blanco (▲) 
 
Se observa un porcentaje de inhibición del 64% para el agua residual textil y de un 5% 
para el agua tratada.  Lo que significa que el agua residual textil es altamente tóxica y el agua 
tratada es inocua para el ambiente.  Inhibiciones superiores al 50% es un indicativo de la 
presencia o generación de productos intermedios de reacción que exhiben una elevada 
toxicidad.  Este resultado revela la menor sensibilidad de los lodos activados de la PTAR con 
respecto a la exhibida por la Artemia Salina, que fue del 100% y del 10% respectivamente. 
6.2.2 Evaluación de la Biodegradabilidad Inherente. Ensayo de Zahn- 
Wellens OCDE Test 302B  
 
El método de Zahn-Wellens es recomendado para determinar la biodegradabilidad 
aerobica inherente de la materia orgánica en el agua. Este simula las condiciones muy 
próximas al proceso biológico de una PTAR (Sirtori et al., 2009). Los medios se mantuvieron 
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durante 28 días a una temperatura ambiente de 22ºC (± 3ºC) bajo aireación, agitación 
continua y en la oscuridad.  Se utilizaron tres muestras de efluente textil: una muestra del 
efluente textil diluida, el patrón que muestra que la prueba se realizó adecuadamente 
(confirma el correcto funcionamiento del ensayo mediante su rápida degradación) y el blanco 
que nos indicaba el COT del inóculo. Se adicionaron nutrientes (MgSO4.7H2O, CaCl2.2H2O 
y FeCl3.6H2O), una solución tampón de pH = 7.5 que contenía los siguientes compuestos: 
KH2PO4, K2HPO4, Na2HPO4.2H2O, NH4Cl y el inóculo, procedente de la PTAR San 
Fernando, y estuvo 24 h en aireación previamente.  Se determinó el COT en intervalos 
regulares, manteniendo el pH en 7.5 ± 0.5.  Después de iniciar la prueba, se tomó una medida 
a las 3 horas, con el objetivo de evitar pérdidas por la posible adsorción con el lodo activado. 
 
Los contaminantes que reporten un porcentaje de biodegradación ˃ 70%, son 
considerados biodegradables después de un determinado número de días (máximo 28 días) 
en contacto con los lodos activados.  Como se observa en la Figura 6-4, la muestra control y 
el agua residual tratada mediante el proceso secuencial CQ + F son clasificados como 
biodegradables, debido a que son los únicos que superan el 70% de biodegradación a los 28 
días de tratamiento biológico.  Las aguas residuales iniciales no sólo no alcanzan nunca este 
valor, sino que, además, el porcentaje de biodegradación comienza a descender bruscamente 
en la mitad de la prueba (14 días), lo que se convierte en un aumento del COT en disolución 
debido a la muerte masiva de la población bacteriana que conforman los lodos activados.  La 
muerte de la población bacteriana se genera por la ausencia de carbono orgánico 
biodegradable en disolución. Este hecho igualmente proporciona un indicativo de la 
toxicidad del agua residual.  La baja toxicidad para el agua tratada ya se señaló en los ensayos 
de Artemia salina y de respirometría.  Por otro lado, las aguas residuales tratadas mediante 





Figura 6-4: Porcentaje de biodegradación obtenido mediante Zahn-Wellens para el ARI, 
tratamientos CQ y CQ + F. Control: Dietilenglicol recomendado por el método 
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6.2.3 Análisis del barrido espectral 
 
La Figura 6-5 (a) muestra el registro fotográfico de la muestra, antes (ART) y después 
del tratamiento (CQ, CQ + F y CQ + F (N), la N significa neutralizada con NaOH) y en la 
Figura 6-5 (b), se verifica la variación del color y compuestos aromáticos a lo largo del 
proceso. En la Figura 6-5 (b) se muestra el barrido espectral (entre 200 y 700 nm) de la 
muestra inicial del agua residual textil (ART), y del agua residual después del tratamiento 
secuencial CQ, CQ+F y CQ+F neutralizada con NaOH (CQ + F(N)). Con respecto al rastreo 
cualitativo de los compuestos aromáticos, se encontró una significativa eliminación de los 
picos ~230 nm, ~290 nm y ~360 nm, comparándolos con el efluente original.  La eliminación 
de color al final del proceso tiene una marcada dependencia de la concentración de hierro 






Figura 6-5: (a) Registro fotográfico del agua residual antes y después del tratamiento.  
(b) Barrido espectral del agua residual y de la muestra tratada mediante CQ y CQ+F 
 
El índice de color (IC) se determinó a las tres longitudes de onda recomendadas del 
espectro visible: 436 nm, 524 nm y 620 nm.  Antes de la medición, las muestras se pasaron 
por un filtro de 0.45 mm de tamaño de poro con el fin de evitar interferencias debidas a la 
ARI
CQ CQ + F CQ + F (N)
(a)
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presencia de sustancias dispersas.  El índice de color reportó un valor de 93% de remoción, 
el cual se determinó mediante la Ec. (6.2) (Tizaoui et al. 2007): 
 





(𝐴𝑏𝑠436 + 𝐴𝑏𝑠525 + 𝐴𝑏𝑠620)
                                                                 (6.2) 
6.3 Cálculo de la velocidad de reacción 
 
Debido a la composición heterogénea de las aguas residuales textiles (ART) y, 
además, a la complejidad de los compuestos químicos generados durante el proceso de 
oxidación Fenton, es prácticamente imposible realizar un estudio cinético detallado con las 
diferentes reacciones individuales que tienen lugar durante la oxidación química.  Es 
indiscutible que la investigación de aguas residuales textiles reales se ve irremediablemente 
expuesto por la abundancia y calidad de información que se pueda adquirir; la composición 
precisa del efluente original es laboriosa de determinar, la identificación de los productos 
intermedios generados durante la reacción de oxidación es complicada de precisar y las leyes 
de velocidad de reacción deben basarse en medidas de DQO o COT (Lucas y Peres, 2009).   
Por otro lado, los estudios con contaminantes modelo suministran información útil con 
respecto a los estados iniciales del tratamiento químico.  No obstante, esta información no 
puede emplearse directamente para la evaluación en aguas residuales reales debido a las 
grandes diferencias existentes entre efluentes reales y el agua simulada (modelo). 
  
El análisis cinético tiene como objetivo interpretar y dar cuenta de las velocidades de 
las transformaciones químicas de la materia, mientras éstas existen en progreso. Mediante 
este estudio es posible evaluar y obtener una serie de constantes cinéticas aparentes que 
reflejen la mayor o menor velocidad que sigue el proceso de oxidación bajo diferentes 
condiciones de operación determinadas. La comprensión de la velocidad de reacción es 
fundamental para el diseño de las Plantas de Tratamiento debido a que permite establecer el 
tiempo de reacción o las cantidades requeridas para efectuar una reacción específica, 
dependiendo del tipo de operación.  Para el caso del tratamiento de las aguas residuales 
textiles mediante el tratamiento secuencial CQ + F, este se efectuó en un reactor batch.  
 
El conjunto de reacciones involucradas en los procesos Fenton ha sido objeto de 
numerosos estudios (Cabrera-Reina et al., 2017; Aquino et al., 2016; Amor et al., 2015; 
Blanco et al., 2014).  La gran cantidad de pasos hace que la descripción detallada del 
mecanismo no sea sencilla.  Las reacciones de H2O2 con Fe
2+ y Fe3+ así como las reacciones 
entre ●OH y sustratos orgánicos o H2O2 son particularmente importantes para las condiciones 
usualmente empleadas en los tratamientos mediante procesos Fenton.  Dada la complejidad 
cinética de los sistemas Fe2+/Fe3+/H2O2, muchas variables, tales como las concentraciones 
iniciales y naturaleza del sustrato, las propiedades fisicoquímicas de los contaminantes 
orgánicos (constantes de reacción, comportamiento ácido base, etc.) y la temperatura de 
reacción pueden influir significativamente en la eficiencia y en la idoneidad económica de 
estas tecnologías. 
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Aunque un mecanismo basado en radicales ●OH es el más conocido para la descripción 
de la degradación de contaminantes orgánicos mediante la reacción Fenton, algunos autores 
han señalado que puede haber otros mecanismos responsables de la degradación (Bossmann 
et al., 1998; Wink et al., 1994).  Por ejemplo, un intermedio sugerido para la reacción de 
Fenton es una forma altamente oxidada e inestable de Fe (Fe (IV)).  Debido a la naturaleza 
indiscriminada por la cual los radicales degradan los contaminantes orgánicos, tanto los 
radicales ●OH como otros radicales intermedios, es importante perfilar la degradación de 
cada contaminante que se va a tratar.  En la transformación de los contaminantes se presenta 
una serie de reacciones y cada una tiene su propia velocidad de reacción y puede ocurrir 
acumulación de compuestos intermedios indeseables, que requieren la adición suficiente 
H2O2 para impulsar la reacción más allá de ese punto (Pignatello et al., 2006, Pera-Titus et 











2+  →  𝐹𝑒3+ + 𝐻𝑂− +  𝐻𝑂● (6.3) 
𝐻2𝑂2 + 𝐹𝑒
3+  →  𝐹𝑒(𝑂𝑂𝐻)2+ + 𝐻+ ↔ 𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂2
● + 𝐻+ (6.4) 






● →   𝐻2𝑂 +  𝐻𝑂2
● (6.6) 
𝐻2𝑂2 + 𝐻𝑂2
●  →   𝐻2𝑂+𝐻𝑂
● + 𝑂2  (6.7) 
𝐻𝑂2
●  + 𝐻𝑂2




𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂● →   𝐹𝑒3+ +  𝐻𝑂− (6.9) 
𝐻𝑂2
● + 𝐹𝑒3+  →  𝐹𝑒2+ + 𝐻+ + 𝑂2   (6.10) 
𝐻𝑂● + 𝐻𝑂2
●  →  𝐻2𝑂 + 𝑂2   (6.11) 
𝐻𝑂● + 𝐻𝑂● → 𝐻2𝑂2 + 𝑂2   (6.12) 
 
Degradación de la Materia Orgánica (MO) 
 
Es necesario recordar que en los sistemas de tratamiento Fenton se originan radicales 
●OH, como principal especie reactiva, que junto al H2O2 son responsables de la 
descomposición de la materia orgánica en el agua residual (Pignatello et al., 2006).  Debido 
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a que se está trabajando con aguas residuales “reales” de la industria textil, dicho proceso es 
muy complejo con una multitud de reacciones que son prácticamente imposibles de conocer 
y predecir.  No obstante, en una primera aproximación, puede suponerse que el consumo de 
los radicales ●OH por la materia orgánica (MO) puede representarse por una reacción 
irreversible simple con respecto a la DQO o el COT (la DQO y el COT se usan como 
parámetros fundamentales para la determinación de la eficiencia del sistema de tratamiento 
y de la calidad del agua), como se muestra en las Ecs. (6.13 - 6.16) (Behnajady et al., 2007; 
Oller et al., 2007; Chu et al., 2005). 
 
𝑀𝑂 + 𝐻2𝑂2  
𝑘1
→  𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑠 𝑖𝑛𝑡𝑒𝑟𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜𝑠 +  𝐻2𝑂 
(6.13) 
𝑀𝑂 + 𝐻𝑂●  
𝑘2
→ 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑠 𝑖𝑛𝑡𝑒𝑟𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜𝑠  (6.14) 
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑠 𝑖𝑛𝑡𝑒𝑟𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜𝑠 + 𝐻2𝑂2
𝑘3
→ 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 + á𝑐. 𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎𝑙𝑒𝑠 
 (6.15) 
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑠 𝑖𝑛𝑡𝑒𝑟𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜𝑠 + 𝐻𝑂●  
𝑘4








Figura 6-6: Mecanismo para la degradación de MO en reacciones Fenton y foto-Fenton 
(adaptado de Mazellier et al. 1997).  Si se alcanza la mineralización completa, los 
productos finales de degradación deben ser CO2, H2O y ácidos minerales 
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Como se ha indicado en el mecanismo de reacción, los iones férricos (Fe3+) se pueden 
regenerar por medio de las reacciones (6.3 y 6.4), que se supone se genera por los intermedios 
Fe(OOH)2+ y Fe(OH)2+, respectivamente (Pera-Titus et al., 2004).  Este proceso de 
regeneración se resume en la Figura 6-6, que es adecuada para las reacciones tipo Fenton. 
 
En esta sección se presenta el tratamiento cinético de los resultados mostrados en el 
capítulo 5. Sobre la consideración de un número reducido de reacciones, se proponen 
expresiones matemáticas simples que han resultado muy útiles como herramientas para un 
análisis de los perfiles cinéticos obtenidos. 
 
Con base en lo previamente expuesto, se proponen expresiones cinéticas (para el 
proceso Fenton y para la degradación de la DQO y el COT, debido a que mediante el pre-
tratamiento CQ, se alcanzó una remoción del 98.5% de colorante), teniendo en cuenta el 
comportamiento de los datos experimentales.  En el caso general, las cinéticas de degradación 
de contaminantes pueden ser de primer o segundo orden (Saratale et al., 2019, He et al., 
2014). 
 
Asumiendo un modelo cinético de pseudo-primer orden con respecto a MO (DQO o 















, ∗ 𝑡 
(6.18) 
 
Según esto, la pendiente de la gráfica del Ln(MO0/ MO) frente a t, proporciona la 
constante aparente (k´) o constante cinética de pseudo primer orden. 
 


















, ∗ 𝑡 
(6.20) 
 




´ son las constantes cinéticas de pseudo-primer orden y pseudo segundo 
orden, respectivamente y son dependientes de las concentraciones iniciales de [H2O2] y 
[Fe2+]. 
 
En la Figura 6-7, se muestran los perfiles de degradación de la DQO y mineralización 
(COT) de las aguas residuales textiles en función del tiempo de tratamiento, además de la 
evolución del H2O2 y Fe
2+ residual durante la reacción de degradación y mineralización.  Se 
observa un perfil dividido en dos partes: una reacción rápida en los primeros 30–40 minutos 
(Ec. 6.2) y después de este tiempo, prevalece la reacción tipo-Fenton, que es más lenta, 
debido a la regeneración de Fe2+ por el Fe3+, en la que parece que ya no se degrada más MO. 
Este período final podría deberse a la fracción recalcitrante de la MO probablemente 
transformada en ácidos de cadena corta que el proceso Fenton no puede eliminar (Blanco et 
al., 2014). El consumo de H2O2 resulta importante para la evaluación económica del proceso 
Fenton.  Este consumo depende de la naturaleza química del contaminante (Ecs. 6.13-6.16), 
de la eficiencia de conversión del H2O2 en radicales 
●OH y de la rapidez con la que éstos 
reaccionan.   




Figura 6-7: Consumo de H2O2 y evolución de Fe
2+ en el tiempo, degradación de la  
DQO y mineralización (COT) de las aguas residuales textiles mediante el proceso 
secuencial CQ + F. Se representan los datos después del pre-tratamiento CQ.  
Condiciones experimentales: [Fe2+] = 1.2 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH 3, la dirección de 
las flechas indica donde se leen las concentraciones 
 
Se observa que la degradación y mineralización de las aguas residuales se ralentiza a 
partir de los 45 minutos de reacción, lo que coincide con el agotamiento del H2O2.  La ley de 
velocidad de degradación mediante Fenton se ajustó a partir de los datos mostrados en la 
Figura 6-7.  Por lo tanto, se considera que la reacción entre los radicales ●OH y el agua 
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residual es la etapa dominante que condiciona el valor de la correspondiente velocidad de 
degradación, como se mencionó previamente (Ecs. (6.14 y 6.16)).  Por otro lado, la 
disminución de la concentración de [Fe2+] en relación con el hierro total (Tabla 2) evidencia 
que el paso limitante de la velocidad del proceso catalítico es la regeneración del ión ferroso 
a partir de su forma oxidada (García-Montaño, et al., 2008). 
 
La Figura 6-8, muestra el ajuste cinético con respecto a la degradación de la DQO y 
mineralización de las aguas residuales textiles. La evolución de la DQO y el COT son 
empleados para determinar la eficiencia del proceso y la calidad del agua tratada.  Estos 
parámetros fisicoquímicos se ajustaron apropiadamente a expresiones cinéticas de primer y 
segundo orden.  Los valores de k´ y de la velocidad de degradación, se presentan en la Tabla 
6-3. Se observa que la velocidad de degradación de la DQO es mayor que la de 
mineralización (25% y 30% para los modelos de primer y segundo orden respectivamente). 
Esta disminución en la mineralización se debe probablemente, según se ha explicado en 
capítulos previos, a la presencia de sustancias orgánicas, generación de productos 
intermedios de reacción, tales como compuestos organoclorados, alquil-aminas y otros 
compuestos alifáticos que compiten por los radicales ●OH y que ofrecen una mayor 
resistencia al tratamiento secuencial (Oller et al., 2007).  Por otro lado, también se puede 
advertir que los modelos de segundo orden exhiben mayores velocidades de degradación de 
la DQO y mineralización que los de primer orden.  Similares resultados fueron reportados 
por otros autores (Saratale et al. 2019; Villota et al. 2018; He et al., 2014). 
 
Además, en la Tabla 6-3 se observa que ambos modelos tienen valores de R2 y R2Adj 
muy similares, por lo tanto, es necesario determinar cuál de los modelos manifiesta una 
idoneidad prevalente.  Conceptualmente, los datos observados contienen información que se 
puede expresar de una manera compacta a través de un modelo analítico.  El objetivo ideal 
de la selección de modelos es conseguir una traslación perfecta, uno a uno, de manera que 
no se pierda información durante el proceso de generación del modelo.  Este objetivo es 
imposible debido a que el conjunto de datos siempre está constituido por un gran número de 
elementos, que contienen una cantidad limitada de información.  Teniendo en cuenta esta 
dificultad, el propósito real es conseguir el modelo que mejor se ajuste a los datos, esto es, el 
modelo que pierda la menor cantidad de información posible. 
 
Tabla 6-3: Parámetros cinéticos de la reacción Fenton (CQ+F). 
 
Modelo cinético k´ R2 R2Adj r0 (mM/min) AIC 
1er orden (DQO)  
0.01304 ± 8.84*10-4 
(min-1) 
0.9819 0.9774 
0.1706 ± 7.8*10-3 
 
- 9.1461 
2do orden (DQO)  
4.32*10-5 ± 2.2*10-6 
(L/mg-min) 
0.9897 0.9872 0.2381 ± 1.5*10-2 - 69.1091 
1er orden (COT) 
(min-1) 






2do orden (COT) 
(L/mg-min) 
8.2*10-5 ± 4.98*10-6 
(L/mg-min) 
0.9853 0.9816 0.1663± 6.2*10-2 - 60.9378 
 
  









Figura 6-8: Ajuste modelos cinéticos para la DQO y COT. (a). Modelo de primer orden,  
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De esta manera, el criterio de información de Akaike (AIC) para la selección del 
modelo cinético más adecuado es una buena alternativa. Este es un instrumento objetivo que 
cuantifica la idoneidad de un modelo particular en relación a un conjunto de modelos.  
Proporciona un método simple y ecuánime que selecciona el modelo más adecuado para 
caracterizar los datos experimentales.  Este criterio se define como (Akaike, 1974): 
 
 
𝐴𝐼𝐶 = −2 log(ʆ(𝜭)) + 2𝑘 
 
(6.21) 
Donde log(ʆ(𝛳)) es el logaritmo de la máxima verosimilitud, que establece los valores 
de los parámetros libres de un modelo estadístico (Snipes y Taylor, 2014), y k es el número 
de parámetros libres del modelo.  La expresión suministra una valoración de la distancia entre 
el modelo y el mecanismo que generan los datos observados, que es desconocido y en algunos 
casos improbables de caracterizar. Esta distancia depende del conjunto de datos 
experimentales y es siempre relativa, debido a que la estimación se hace en función de los 
datos experimentales.  Por tanto, un valor individual de AIC no es interpretable por sí solo, y 
los valores AIC sólo tienen sentido cuando se realizan comparaciones utilizando los mismos 
datos experimentales.  El menor valor de AIC establece que el modelo concuerda mejor con 
los datos experimentales o que es menos complejo, y en realidad una combinación de ambos 
factores.  Por lo tanto, este criterio brinda un valor objetivo que, de manera relativa, cuantifica 
simultáneamente la precisión y sencillez del modelo.  El cálculo del AIC se realizó utilizando 
el software estadístico R (https://www.r-project.org/).  En la Tabla 6-3, se muestran los 
valores AIC para los modelos de primer y segundo orden.  De acuerdo a los valores 
determinados de AIC, el modelo cinético de segundo orden es el más adecuado, tanto para la 
DQO como para el COT. 
 
6.4 Diseño conceptual del proceso de tratamiento de aguas 
residuales textiles 
 
El diseño conceptual se fundamenta en una serie de operaciones sistemáticas que 
permiten realizar el diseño de un proceso, definiendo el mejor diagrama de flujo del proceso 
y estimando las condiciones óptimas de funcionamiento.  Debe permitir un análisis metódico 
de las ideas proyectadas, de forma de eliminar “pobres” alternativas de un proceso efectuando 
análisis preliminares.  Posteriormente, a medida que los resultados vayan siendo promisorios, 
se incrementa el grado de detalle de los cálculos empleando rutinas de diseño cada vez más 
rigurosas. El diseño conceptual permite calcular tamaños de equipos y estimar costos; cuando 
el beneficio potencial se vuelve negativo en alguna categoría, se puede seguir con el análisis 
de un proceso alternativo o terminar el proyecto de diseño sin tener que obtener una solución 
completa del problema (Turton et al., 2012; Douglas, 1999). 
 
Para el sistema de tratamiento elegido, se seleccionaron los equipos que de acuerdo con 
la literatura presentan mejores condiciones de funcionamiento conforme a las características 
de las aguas residuales industriales (ART), de igual forma, estos equipos presentan mayores 
facilidades de operación y mantenimiento.  Para el diseño del sistema secuencial (CQ + F) 
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se tuvieron en cuenta los siguientes aspectos (Bhojwani et al., 2019; Parra et al., 2002): la 
biodegradabilidad del efluente inicial, el modo de operación del proceso secuencial, las 
características químicas y biológicas de las disoluciones tratadas, las condiciones óptimas de 
operación, para ambas etapas del tratamiento, y la eficiencia del sistema de tratamiento. 
Diferentes autores hacen énfasis en que esta estrategia no es una solución genérica y cada 
efluente debe ser considerado y evaluado separadamente (Aquino et al., 2016; Amor et al., 
2015; Oller et al., 2007).  Por lo tanto, deben efectuarse estudios químicos, biológicos y 
cinéticos para garantizar que el tratamiento propuesto aumente la biodegradabilidad de las 
aguas residuales tratadas.   
 
  Para la selección de los equipos se tuvieron en cuenta criterios económicos, 
tecnológicos y ambientales, que permitan la adecuada disposición de la planta, minimicen 
los costos de inversión y se ajuste a los requerimientos actuales de la empresa textil.  Previo 
a la construcción de la Planta de Tratamiento de Aguas Residuales (PTAR), es recomendable 
la evaluación a escala piloto, para determinar el efecto o pérdida en la eficiencia del proceso 
durante el escalado. 
 
En esta sección se presenta el diseño conceptual del proceso coagulación- Fenton bajo 
las condiciones óptimas de operación previamente determinadas (Proceso CQ: 
[Al2(SO4)3.18H2O] = 600 mg/L y pH = 9; Proceso Fenton: pH = 3, [Fe
+2] = 1.2 mM y [H2O2] 
= 4.85 mM). Se realizó el diseño conceptual a través de los siguientes pasos: elaboración de 
la Especificación del Diseño del Proceso (PDS), descripción del proceso, realización del 
diagrama de entradas y salidas, ejecución del diagrama de bloques (BFD), construcción del 
diagrama de flujo de proceso (PFD) y elaboración del análisis financiero del proyecto.  El 
diseño conceptual suministra una perspectiva global del funcionamiento del sistema de 
tratamiento secuencial a escala industrial con las especificaciones apropiadas para los 
equipos y materiales a utilizar; además, proporciona tanto los costos relacionados con la 
construcción de la planta como los costos de operación para tratar 800 m3/día. 
6.4.1 Consideraciones en el escalado y el efecto en el proceso 
 
• Para la aplicación del proceso a escala industrial, es fundamental tener presente, que los 
reactivos utilizados durante la fase de experimentación fueron grado analítico y estos 
mismos reactivos pueden adquirirse en grado comercial con altas purezas, aunque puede 
presentarse disminución en la eficiencia del proceso, debido a las impurezas presentes en 
éstos, pueden reaccionar de forma adversa e inhibir la reacción (Jiménez-Gonzáles y 
Constable, 2011) 
 
• Los equipos utilizados en el laboratorio son de materiales diferentes y de una geometría 
particular que puede no corresponder o ser igual a los materiales que se utilicen a escala 
industrial, lo cual puede afectar el rendimiento de las reacciones que ocurren durante el 
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• A escala de laboratorio, las variables consideradas en el proceso como temperatura, pH, 
agitación, entre otros, pueden ser controladas, situación que puede diferir del proceso en 
la industria, lo que ocasiona variaciones en la eficiencia del tratamiento (Turton et al., 
2012). 
 
• Se debe realizar dosificación del coagulante cuando cambian las características de las 
ART, al incrementarse la dosis, aumenta la densidad y se reduce la velocidad de formación 
de nuevos lodos, además factores como variaciones de pH pueden cambiar la dosis, 
pueden producir deterioro de las características del lodo, pérdida de la interface y/o 
fluidización del manto de lodos (Bhojwani et al., 2019). 
 
• La selección de los equipos también se fundamentó en el espacio disponible para la 
ubicación de los mismos. Por lo tanto, se seleccionaron unidades de tratamiento compactas 
que ocuparan poco espacio. 
 
• Las reacciones que se efectuaron durante el tratamiento de las aguas residuales, se 
realizaron bajo condiciones de temperatura ambiente y presión atmosférica.  Para la 
fabricación de los tanques y reactores requeridos, se seleccionó como material, concreto, 
acero inoxidable y fibra de vidrio, por sus condiciones de resistencia y por economía. 
 
• Este diseño conceptual es una aproximación al diseño de la PTAR. Se hizo con base a 
reglas heurísticas. Esta fase del proyecto corresponde a una ingeniería conceptual. Para 
llegar a la etapa de ingeniería de detalle, requerida para la construcción definitiva de la 
planta, deberán revaluarse los cálculos aquí presentados, efectuando el tratamiento en una 
planta piloto o recopilando mayor información sobre los mismos. 
6.4.2 Especificación del Diseño del Proceso (PDS) 
 
El PDS es un documento que establece el marco conceptual de un proyecto con 
carácter restrictivo.  Es un instrumento que supone la maduración de una idea, de manera que 
se pueda convertir en una alternativa viable (Turton et al., 2012).  Los aspectos del PDS de 
la planta de tratamiento se muestran en la Tabla 6-2 (caracterización del agua residual y 
condiciones de vertimiento del agua tratada). Las especificación de los reactivos que se van 
a utilizar para el tratamiento secuencial CQ + F se muestran en la Tabla 6-4 
(https://www.sigmaaldrich.com/us-export.html).   
 
Ubicación de la Empresa: La empresa textil se encuentra localizada en el valle de 
aburrá (Antioquia-Colombia).  En la Tabla 6-4 y 6-5, se presentan los detalles de la planta de 
tratamiento de aguas y condiciones atmósfericas. 
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10043-01-3 Al2(SO4)3 Es sólido y blanco, ampliamente usada en la 
industria, como coagulante para el tratamiento de 
aguas y en la industria del papel. Peso Molecular: 
342.15 g/mol. Densidad: 2.67 g/mL. Solubilidad 
87 g/100 mL. 
Sulfato de hierro 
heptahidratado 
7782-63-0 FeSO4∙7H2O Apariencia: polvo azul verdoso, sin olor. Peso 
molecular: 278.01 g/mol. Densidad (g/mL): 2.84 
Solubilidad en agua: 29.5 g/L  
Peróxido de 
hidrógeno 
7722-84-1 H2O2 Apariencia: líquido transparente, olor penetrante, 
peso molecular: 34.01 g/mol, densidad (g/mL): 1.4 
Solubilidad en agua: Miscible. 
Ácido sulfúrico 7664-93-9 H2SO4 Líquido higroscópico incoloro, aceitoso e inodoro.  
Es un oxidante fuerte y reacciona violentamente 
con materiales combustibles, reductores, con bases, 
con agua y compuestos orgánicos con 
desprendimiento de calor, es corrosivo para la 
mayoría de metales. Peso molecular: 98.1 g/mol. 
Solubilidad en agua: Miscible. Densidad: 1.84 
g/mL. 
Hidróxido de sodio 1310-73-2 NaOH Conocido como soda cáustica o sosa cáustica, 
usado en la industria del papel, tejidos, detergentes 
e industria petrolera. Peso molecular: 40 g/mol. 
Densidad: 2.13 g/cm³. Solubilidad elevada 
 
 
Tabla 6-5: Detalles ambientales de la planta de tratamiento de aguas. 
 
Temperatura media anual 20 °C 
Presión atmosférica 0.754 atm 
Precipitación pluvial media anual (l/m2) Entre 1840 y 4060  
Altitud 1775 m.s.n.m. 
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Servicios industriales disponibles: 
  
 Energía eléctrica: se requiere para la operación de las bombas, agitadores y controles. 
Esta energía será abastecida por las Empresas Públicas de Medellín (EPM). 
 
Legislación ambiental aplicable: 
 
 Ley 55 de 1993: mediante la cual se aprueba el "Convenio número 170 y la 
Recomendación número 177 sobre la Seguridad en la Utilización de los Productos 
Químicos en el Trabajo", adoptados por la 77a. Reunión de la Conferencia General 
de la OIT, Ginebra, 1990 (LEY 55 DE 1993 (Julio 2) Diario Oficial No. 40.936, 6 de 
julio de 1993, Congreso de Colombia).  
 Ley 430 de1998: por la cual se dictan normas prohibitivas en materia ambiental, 
referentes a los desechos peligrosos y se dictan otras disposiciones.  (Capitulo I, 
“Objeto, principios, prohibición, tráfico ilícito e infraestructura”, 16 de enero de 
1998, Congreso de Colombia). 
 Resolucion 1402 DE 2006 (julio 17) por la cual se desarrolla parcialmente el Decreto 
4741 del 30 de diciembre de 2005, en materia de residuos o desechos peligrosos 
(Ministerio de Ambiente, Vivienda y Desarrollo Territorial).  
 Decreto 2811 de 1974: por el cual se dicta el Código Nacional de Recursos Naturales 
Renovables y de Protección al Medio Ambiente (Presidencia de la Republica de 
Colombia, ley 23 de 1973 y previa consulta con las comisiones designadas por las 
cámaras legislativas y el Consejo de Estado).  
 Ley 9 de 1979: por la cual se dictan medidas sanitarias.  (Diario Oficial No. 35308, 
del 16 de julio de 1979, Titulo I|, Congreso de Colombia). 
 Ley 373 de 1997: por la cual se establece el programa para el uso eficiente y ahorro 
del agua. (Diario Oficial No. 43.058 de 11 de junio de 1997, Artículos 1 y 2, Congreso 
de Colombia)  
 Resolución 1594 de 1984: por el cual se reglamenta parcialmente el Título I de la Ley 
9 de 1979, así como el Capítulo II del Título VI -Parte III- Libro II y el Título III de 
la Parte III -Libro I- del Decreto - Ley 2811 de 1974 en cuanto a usos del agua y 
residuos líquidos (Diario Oficial No. 36.700, del 26 de junio de 1984, Presidencia de 
la Republica de Colombia)  
 Resolución 0631 de 2015: por la cual se establecen los parámetros y los valores 
límites máximos permisibles en los vertimientos puntuales a cuerpos de agua 
superficiales y a los sistemas de alcantarillado público y se dictan otras disposiciones 
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Los estándares de diseño aplicables para el diseño, desarrollo y ejecución del proceso son: 
 
 ANSI: entre estos estándares se tiene el siguiente como ejemplo. (American Nacional 
Standards Institute) 
 ANSI/NFPA 70E: Requisitos de seguridad eléctrica para empleados en su lugar 
de trabajo. 
 OSHA (Administración de Seguridad y Salud Ocupacional) 
 ASME (American Society Of Mechanical Engineers) 
 TEMA (Tubular Exchangers Manufacterers Association) 
 ISO (International Organization for Standardization): entre estos estándares se 
tendrían en cuenta las siguientes normas. 
 ISO 9001 Sistemas de Calidad: Modelo para Aseguramiento de Calidad en 
Diseño, Desarrollo, Producción, Instalación y Servicio; Segunda Edición; (CEN 
EN ISO 9001:1994) (PNS 1001: 1994) (CAN/CSA-ISO 9001-94). 
 ISO 9002 Sistemas de Calidad: Modelo para Aseguramiento de Calidad en 
Desarrollo, Producción, Instalación y Servicio; Segunda Edición; (PNS 1002: 
1994) (CAN/CSA- ISO 9002-94)  
 ISO-10012: Sistema de Confirmación Metrológica para Equipo de Medición. 
 ISO 10628:97: Elaboración de diagramas de proceso. 
 NTC (Norma Técnica Colombiana): entre estas normas se pueden tener en cuenta las 
siguientes como ejemplo: 
 NTC 4435: aplica a la preparación de las hojas de seguridad de materiales para 
sustancias químicas y materiales usados en condiciones ocupacionales 
industriales. 
 NTC-ISO 14001: sistemas de gestión ambiental. Requisitos con orientación para 
su uso (Icontec Internacional). 
 ISA (International Standard Organization): entre estos estándares se podrían utilizar 
los siguientes a modo de ejemplo: 
 ISA MC96.1 Termopares de Medición de Temperatura  
 ISA RP60.8 Guía eléctrica para centros de control  
 ISA S5.1 Símbolos e Identificación de los Instrumentos ANSI/ISA-1984  
6.4.3 Diagrama de entradas y salidas 
 
El diagrama de entradas y salidas está conformado por las entradas que se ubican a la 
izquierda del diagrama, en el centro se encuentra el proceso y al lado derecho se encuentran 
las salidas.  En este diagrama no se incluyen corrientes de servicio, solamente reactivos y 
productos (Turton et al., 2012).  En la Figura 6-9, se muestra el diagrama de entradas y salidas 
para la Planta de Tratamiento de Aguas Residuales (PTAR). 
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PLANTA DE TRATAMIENTO










Figura 6-9: Diagrama de entradas y Salidas de la PTAR 
Diagrama de bloques  
 
En la Figura 6-10, se presenta el diagrama de bloques de la PTAR, en la cual se 
muestran las etapas del tratamiento y los flujos de operación más importantes.  En el 
diagrama se observa que el tratamiento del agua se efectúa en 7 etapas. El sulfato de aluminio 
se ingresa en la etapa de mezcla rápida para iniciar el proceso de coagulación-floculación, 
posteriormente se ingresan los reactivos H2O2 y FeSO4 para que se efectúe la reacción de 
oxidación, en donde adicionalmente se requiere ácido sulfúrico para ajustar el pH requerido.  
Al finalizar la reacción, se neutraliza el agua tratada con NaOH y, de esta manera, precipitar 
el hidróxido de hierro sobrenadante, una vez separado se obtiene un efluente tratado. 

































Figura 6-10: Diagrama de bloques de la PTAR 
6.4.4 Descripción del proceso 
 
Para el proceso secuencial CQ + F a escala industrial ha de tenerse en consideración el 
equipo requerido para que se efectué la reacción (Figura 6-8).  El Proceso CQ + F opera de 
modo discontinuo (modo batch), tanques no presurizados (i.e., a condiciones atmosféricas), 
y dispone de una serie de bombas externas para ajustar el pH (ácido o base) y dosificar 
Al2(SO4)3, Fe(SO4).7H2O y el H2O2 (35/50%) en disolución.   
 
Los procesos batch (o discontinuos) son bien disímiles de los procesos continuos a gran 
escala. El menor tiempo posible para tener una transformación o un nuevo producto en el 
mercado es, generalmente, la mayor prioridad.  El desarrollo del producto, la prueba, el 
trabajo en la planta piloto, el diseño del proceso y la construcción se deben realizar en 
paralelo, en la medida de las posibilidades.  Aspecto de vital importancia a considerar para 
analizar los procesos discontinuos o con etapas discontinuas es la organización o 
planificación de cada una de las operaciones para adquirir el producto en el menor tiempo 
posible o, si el proceso lo permite, lograr mediante la combinación de actividades la 
continuidad del mismo.  Antes de considerar un sistema de reacción y separación, se requiere 
explorar la operación esencial que será usada en el proceso batch. La secuenciación de 
operaciones dentro del proceso, queda determinada por la asignación de actividades a equipos 
en unión a la descripción del proceso.   
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Se efectuará el análisis global del proceso, con respecto a las etapas individuales, 
teniendo en cuenta el solapamiento o no de las mismas, con el objetivo de la reducción del 
tiempo del ciclo limitante.  Para el esquema del proceso sintetizado, la representación más 
usada es el Diagrama de Gantt, gráfico de barras que explica el grado de utilización de las 
unidades de proceso y almacenamiento por los diversos productos a lo largo del tiempo. Es 
decir, representa la organización del proyecto ilustrando las fechas de inicio y terminación 
de cada una de las operaciones.  Los conceptos básicos a la hora de analizar los procesos 
discontinuos son (Turton et al., 2012):  
 
Tiempo de espera de etapa: Tiempo que se demora una etapa para pasar a la siguiente.  
Tiempo del ciclo limitante (TCL): Tiempo comprendido entre fabricaciones de lotes de un 
mismo producto (excluyendo los retrasos derivados a la puesta en marcha o cambio de 
producto)  
Tiempo total del proceso (TTP): período de tiempo entre el comienzo de la acción inicial 
y el acabado de la acción final de la misma carga. 
 
Si se tiene en cuenta que el TCL es el que controla el proceso de transformación, se 
deben analizar diferentes estrategias que lo reduzcan, como: utilización de unidades en 
paralelo, combinación y descomposición de tareas, reglas de transferencia entre tareas y 
utilización de almacenamiento intermedio. 
 
Debe señalarse que el suministro de unidades en paralelo fuera de fase involucra no 
solamente la disminución en TCL sino que además permite una reducción en los tamaños de 
otros equipos asociados, afectando tanto a las decisiones de ingeniería de diseño como a las 
de operación de la planta, tanto más cuanto mayor sea el costo de los equipos involucrados 
(Ibídem).  La estrategia seleccionada para agregar unidades en paralelo afectará también a la 
flexibilidad de transformación de la planta frente condiciones de efluentes con características 
cambiantes. Por ejemplo, al incluir unidades en paralelo semejantes en una cierta etapa se 
formarán varias vías alternas, pero por todos ellos se obtendrá el mismo tamaño de lote.  Por 
lo tanto, las operaciones de proceso que se consideran para el análisis de alternativas, debido 
a que se efectúan de forma discontinua, son: el almacenamiento, el tratamiento mediante 
coagulación-floculación-sedimentación (considerado como una sola etapa); reacción de 
oxidación mediante proceso Fenton; y el filtro prensa. A continuación, se presentan las 
diferentes alternativas analizadas para determinar la mejor disposición en planta: 
 
 Alternativa 1: Tres lotes/día. Consiste en almacenar las aguas residuales generadas 
durante 8 horas y luego tratarlas en 1 lote; es decir, al día se realizan tres tratamientos.  
Esta alternativa, requiere equipos con gran capacidad; por lo tanto, es costosa. 
Adicionalmente, implica mucho tiempo “muerto” entre cada una de las actividades, 
como se observa en la Figura 6-11.  
 




Figura 6-11: Diagrama de Gantt que muestra la secuencia de actividades para el 
tratamiento de aguas residuales textiles (alternativa 1) 
 
 Alternativa 2: Almacenar durante 8 horas y 15 lotes/día. Consiste en almacenar las 
aguas residuales generadas durante 8 horas y posteriormente, tratarlas en 15 lotes, 
como se presenta en Figura 6-12. A pesar que la capacidad de los tanques de 
almacenamiento son similares en las alternativas 1 y 2, esta última resultaría mucho 
más económica con respecto a los costos fijos debido a que las capacidades del tanque 




Figura 6-12: Diagrama de Gantt que muestra la secuencia de actividades para el  
tratamiento de aguas residuales textiles (alternativa 2) 
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 Alternativa 3: 15 lotes/día. Consiste en almacenar las aguas residuales generadas 
durante 1.5 horas y tratarlas inmediatamente, como se presenta en Figura 6-13.  Esta 
alternativa permite el uso de unidades en paralelo, que incluye la disminución en TCL 
y además una reducción en los tamaños de los equipos, afectando tanto a las 
decisiones de ingeniería de diseño como a las de operación de la planta, lo que implica 




Figura 6-13: Diagrama de Gantt que muestra la secuencia de actividades para el  
tratamiento de aguas residuales textiles, alternativa 3 
 
6.4.5 Comparación de las diferentes alternativas 
 
La comparación de las diferentes alternativas se realizó confrontando el costo anual 
uniforme equivalente de cada una de ellas, para tal efecto se utilizó la Ec. (6.22) (Ec. (8.1 
Heurística de Turton et al., 2012), ecuación empírica, donde: FCIL es el costo de inversión 
de capital, COL es el costo de la mano de obra operativa, CRM es el costo de las materias 
primas, CUT es el costo de los servicios públicos y n es el tiempo de vida de duración del 





− (0.28 ∗ 𝐹𝐶𝐼𝐿 + 2.73 ∗ 𝐶𝑂𝐿 + 1.23 ∗ (𝐶𝑅𝑀 + 𝐶𝑈𝑇)) 
   (6.22) 
 
La mano de obra no varía entre alternativas, debido a que todas las alternativas tienen 
la misma cantidad de turnos, 3 turnos.  El costo de los tanques se calculó de acuerdo a la 
heurística (Radatz et al., 2019; El-Halwagi, 2017; Sieder et al., 2017; Peters et al., 2006) y 
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el costo operativo se calculó de acuerdo con las heurísticas presentadas por Turton et al. 
(Turton et al., 2012; Silla, 2003).  El material de fabricación de los tanques de 
almacenamiento y coagulación es concreto y para los reactores Fenton ladrillo revestido de 
poliéster – Acero (debido a que la reacción de oxidación es muy agresiva y puede inducir la 
corrosión del reactor, se aconseja que esté provisto de una capa interna que lo proteja) (El-
Halwagi, 2017; Pikukik y Diaz, 1977) y la actualización de los costos de los equipos se 
efectuó mediante el Índice CEPCI (Chemical Engineering Plan Cost Index) (Mignard, 2014).  
Las dimensiones de los equipos es el factor que más afecta el costo de la planta, el costo 
operativo no es tan significativo hacia la variación del NPV, lo que sugiere que la principal 
diferencia entre las alternativas es el costo de los equipos de acuerdo a sus dimensiones, la 
Tabla 6-6, muestra las dimensiones y costos de los equipos.  La Tabla 6-7 presenta los costos 
fijos y operativos del proceso, que se utilizaron para calcular el costo anual equivalente de 
cada alternativa. 
 
Tabla 6-6: Dimensionamiento y costos de los diferentes equipos del proceso. 
 








1 320 320 320 268053 
2 320 64 64 162817 
3 63 63 63 144958 
 
Tabla 6-7: Resumen de los costos de las diferentes alternativas analizadas 
 












Costo anual uniforme 
equivalente 
(USD/año) 
1 23864 173268 7757 590543.36 453161 - 492530 
2 23864 171668 7757 382519.09 392946 - 418447 
3 23864 171668 2068 798567.63 502442 - 555680 
 
Como puede verse en la Tabla 6-7, la alternativa con el menor costo anual es la número 
tres; por lo tanto, es la mejor alternativa entre las evaluadas.  Aunque todas las alternativas, 
tienen el mismo costo laboral, los costos de inversión son mucho más económicos.  
 
La estrategia seleccionada con unidades en paralelo afecta también la flexibilidad de la 
planta frente a posibles condiciones cambiantes del agua residual.  Por ejemplo, al añadir 
unidades en paralelo entre etapas se genera varios caminos de tratamiento alternativos, 
disminuyendo el tamaño del lote.   
 
Por lo tanto, la planta de tratamiento de aguas residuales tipo batch opera durante 24 
horas/día, en tres turnos de 8 horas.  Se realizarán 15 lotes, como se muestra en la Figura 6-
12. El caudal de agua residual de 800 m3/día procedente del proceso textil se bombeará a 
través de tuberías hasta la etapa de desarenado, donde se realizará la eliminación de los 
sólidos suspendidos de mayor tamaño susceptibles de sedimentar por gravedad.  Estos 
sólidos se depositarán en un contenedor de residuos para su posterior transporte a vertedero 
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o aplicación en otros campos.  El efluente procedente del desarenador se conducirá a 
continuación a la etapa de sedimentación, donde se realizará la eliminación de las partículas 
más finas.  En esta etapa, la línea de agua seguirá el siguiente circuito: 1) serpentín de 
coagulación, donde se dosificará y realizará la mezcla rápida con el coagulante necesario 
para desestabilizar a las partículas coloidales. 2) Tanque de floculación, donde se facilitará 
la formación de agregados de partículas de mayor tamaño y aumentar su velocidad de 
sedimentación, los flóculos formados sedimentarán y se eliminan por gravedad.  Los lodos 
obtenidos en esta etapa se bombearán hasta el tanque de lodos, donde posteriormente se 
envían al filtro prensa, donde se reducirá el volumen de los mismos hasta obtener una 
concentración adecuada para su manipulación. Además, en este proceso se recuperará un 
determinado volumen de agua limpia que se recirculará a la planta de tratamiento y se 
mezclará con el efluente procedente del tanque de sedimentación. 3) Posteriormente, el 
líquido sobrenadante, se conducirá al reactor de oxidación Fenton diseñado para reducir los 
valores de la materia orgánica (DQO, DBO5, COT etc). Al final de la reacción, se le adiciona 
NaOH con el fin de neutralizar.  Al ser neutralizada los iones Fe3+ que quedan en el agua 
reaccionan con el NaOH, donde se precipitan como Fe(OH)3.  4) Finalmente, el efluente 
procedente de la etapa de reacción, se hace pasar por el filtro compuesto, después del 
tratamiento de coagulación-Fenton, siempre que se desee, simultáneamente, retener los 
flóculos residuales y eliminar por adsorción una posible contaminación.  Con este sistema de 
tratamiento se obtendrá un agua clarificada con reducida carga de sólidos suspendidos, DQO, 
COT, DBO5, no tóxica y biodegradable, por lo que se podrá proceder a su vertido a los cauces 
públicos cumpliendo con las exigencias establecidas por la legislación vigente. A 
continuación, se especifica el proceso de tratamiento mediante un diagrama de flujo del 
proceso. 
6.4.6 Diagrama de flujo de proceso (PFD) 
 
En la Figura 6-14, se presenta el PFD de la planta de tratamiento, el cual es el más 
utilizado de los diagramas para el diseño conceptual y es vital para entender y comprender el 
proceso (Turton et al, 2012).  En el diagrama de flujo se observan las siguientes unidades a 
diseñar: 
 
D – 101: Sedimentador primario, el cual recibe el efluente residual de la planta textil y tiene 
el propósito de separar los sólidos sedimentables para evitar que estos se acumulen 
dentro del tanque de homogenización, se usan para remover sólidos pesados que 
tengan velocidad de asentamiento o peso específico bastantes mayores a los 
sólidos orgánicos en suspensión. 
 
T – 101: Tanque de H2O2, con mezclador mecánico para la preparación de la solución que 
será dosificada. 
 
T – 102: Tanque de H2SO4, con mezclador mecánico para la preparación de la solución y 
ajustar el pH del agua residual a tratar. 
 
T – 103: Tanque de FeSO4, con mezclador mecánico para la preparación de la solución que 
será dosificada. 
226 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
T – 104: Tanque de preparación de Al2(SO4)3, con mezclador mecánico para la preparación 
de la solución concentrada de agente coagulante que será dosificada. 
 
T - 105: Tanque de homogenización, empleado para garantizar un flujo estable y de 
características fisicoquímicas constantes al proceso de coagulación. 
T – 106: Tanque de lodos, tiene la función de almacenar y homogenizar los lodos generados 
en las etapas de sedimentación y floculación, cuando se generan los lodos 
suficientes se procede con la etapa de filtro-prensa. 
 
T – 107: Tanque de NaOH, con mezclador mecánico para la preparación de la solución 
neutralizante que será dosificada. 
 
S – 101: Mezclador estático en línea, instalado entre el tanque de homogenización y la celda 
de floculación, su función es distribuir homogéneamente el agente coagulante en 
el efluente residual. 
 
FL – 101: Unidad de floculación, utilizada para promover la aglomeración de sólidos en 
suspensión, los cuales se remueven por flotación. 
 
FP – 101: Filtro-prensa, remueve la humedad y compacta los lodos con el objetivo de facilitar 
su disposición a relleno sanitario. 
 
R – 101: Reactor Fenton, desarrolla la oxidación de la materia orgánica soluble que no pudo 
ser separada en el proceso de coagulación, requiere de peróxido de hidrógeno y 
sulfato de hierro con el pH ajustado a 3. 
 
F - 101: Filtro de arena, ubicado al final del proceso se encarga de remover los sólidos en 
suspensión que no alcanzaron a ser separados por el proceso de floculación y los 
que pueden ser generados durante el proceso Fenton. 
6.5 Dimensionamiento de los equipos 
 
Una vez realizados los balances de materia y energía requeridos, se procede con los 
cálculos preliminares con el fin de obtener las dimensiones principales de los equipos 
requeridos para el proceso.  Como resultados esenciales se deben indicar para cada equipo 
dimensiones principales como: altura, longitud, ancho, diámetro, volumen, caudal, capacidad 
de trabajo, etc.  En algunos casos se requiere indicar el número de equipos, secciones, 
módulos, columnas necesarias, etc (Biegler et al., 1997). 
 
 D– 101 - Desarenador  
Los desarenadores son equipos muy utilizados para el pretratamiento de aguas o para 
la protección de los equipos que se encuentran aguas abajo en las instalaciones de 
tratamiento.  En ellos se producen principalmente procesos de sedimentación de una 
concentración diluida de partículas discretas en suspensión que no presentan tendencia a 
flocularse.  El desarenador es la primera etapa de tratamiento de las aguas residuales textiles, 
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en la cual se eliminarán las partículas más gruesas cuya velocidad de sedimentación sea 
aceptable desde el punto de vista operativo de la instalación y sin la adición de reactivos 
químicos.  El equipo se diseñará de forma que permita la decantación de las partículas con 
una velocidad de sedimentación determinada y también de las partículas con una velocidad 
de sedimentación superior a esta. A continuación, se realiza una breve descripción del 
procedimiento de cálculo a seguir.  Esta unidad se dimensiona para remover todas las 
partículas con velocidades de sedimentación de 0.3 mm/s, el cual tiene como beneficio la 
reducción del contenido de sólidos suspendidos y carga orgánica para facilitar el tratamiento 
secundario (Lin, 2007). 
 
La velocidad superficial ascendente típica es de 38.1 m3/(m2 ∙d) con un tiempo de 
retención en el tanque entre 1.5 y 2 horas.  La longitud mínima desde la entrada a la salida 
debe ser de 3.0 m y la profundidad del tanque no debe ser inferior a los 3.0 m (Ibídem).  Las 
Ecs. (6.22-6.24) se emplearon para el cálculo de las dimensiones y en la Tabla 6-8, se 
presentan las características del equipo. 
 
𝐴𝑠 = 𝑄/𝑉0 (6.22) 
𝑡𝑅 = 𝑉/𝑄 (6.23) 
𝑉𝐻 = 𝑄/𝐴𝑇 (6.24) 
 
Donde: 
As, Área superficial de la unidad de sedimentación. 
Q, Caudal de la planta de tratamiento. 
V0, velocidad superficial ascendente. 
tR, tiempo de retención en la unidad. 
V, Volumen ocupado del tanque. 
VH, Velocidad de desplazamiento horizontal. 
AT, Área transversal de la unidad de sedimentación. 
   












































































































Figura 6-14: Diagrama de Flujo de Proceso PTAR 
 
Parámetro Corrientes 
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 
Flujo (m3/d)     800 800 0.0022 802.4 789.1 803 803 13.31 4.48  
Presión (atm) 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 0.84 
Temperatura 24 24 24 24 24 24 24 24 24 24 24 24 24 24 
ART (m3/d)     800 800  800 800 800 800    
H2O2 (m3/d) 0.408              
H2SO4(m3/d)  0.0401             
FeSO4 (m3/d)   1.3346            
Al2(SO4)3 (m3/d)    2.4           
NaOH (m3/d)              0.068 
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En la Figura 6-15, se muestra el esquema de la unidad de sedimentación primaria, con 
un bafle a la entrada, que obliga al flujo de agua a descender, lo que beneficia la separación 
de las partículas.  La salida del sedimentador se encuentra ubicada en el extremo superior 
derecho de la unidad mientras que los lodos que se acumulan en el fondo son bombeados 
fuera del equipo. 
 
Tabla 6-8: Dimensiones de desarenador 
Cantidad agua residual tratada (L/s) 9.259 
Velocidad superficial ascendente (m3/m2-d) 38.1 
Área superficial de sedimentación (m2) 21.0 
Material:  Concreto 
Dimensiones  
Largo (m) 7.0 
Ancho (m) 3.0 
Profundidad (m) 3.0 
Volumen (m3) 63 
Velocidad Horizontal (cm/s) 0.1029 














Figura 6-15: Diagrama desarenador primario 
 
 S-102: Serpentín de mezcla 
Durante el proceso de coagulación-floculación se procede a la mezcla de productos 
químicos en dos etapas.  En la primera etapa (mezcla rápida) la mezcla es vigorosa y de 
corta duración, esta mezcla tiene por finalidad dispersar la totalidad del coagulante dentro 
del volumen del agua a tratar, y en la segunda etapa la mezcla es lenta y su objetivo es formar 
los microflóculos.  Para la mezcla homogénea del sulfato de aluminio con el agua residual, 
se propone un mezclador estático en línea tipo serpentín, que tienen la ventaja de no tener 
partes móviles, requieren poco mantenimiento y su demanda de operario es nula (Baruth, 
2005).  La velocidad mínima del agua en el mezclador para que se genere la turbulencia 
necesaria de mezcla es de 1 m/s, con base en esto se dimensiona el diámetro del serpentín.  
Las dimensiones del serpentín se presentan en la Tabla 6-9.  
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Tabla 6-9: Dimensiones del serpentín en línea 
Caudal de diseño (m3/s) 0.009259 
Velocidad en el mezclador (m/s) 1 
Área transversal (cm2) 92.59 
Diámetro de serpentín (pulg.) 4.275 
 
 FL – Unidad de floculación – clarificación 
 
El objetivo de las instalaciones de coagulación-floculación es incorporar los reactivos 
con el agua a tratar y ayudar a la formación de los flóculos.  El proceso de coagulación 
precisa una mezcla rápida, mientras que la floculación requiere de sistemas de mezcla lento.  
La mezcla rápida se genera mediante el serpentín, valiéndose de la turbulencia creada en un 
resalto hidráulico.  Para la etapa de clarificación se selecciona una unidad de flotación por 
aire, esta es una alternativa a la sedimentación y tiene como ventaja el uso de unidades más 
pequeñas que pueden operar a flujos 10 veces más altos que la sedimentación por gravedad 
(Baruth, 2005).  Como práctica estándar de diseño estos equipos operan en un intervalo de 
5 a 15 m3/m2-h, el equipo debe tener la capacidad de recircular del 5% al 10% del agua 
clarificada con el fin de saturarla con aire a presiones de 60 a 90 psi.  Las dimensiones del 
equipo son flexibles, la relación entre largo y ancho no es importante, sin embargo, la 
longitud máxima recomendada es 12 metros.  La profundidad típica es de 3 metros, en 
tanques muy superficiales las velocidades hacia adelante pueden sumergir las burbujas de 
aire, disolviendo los sólidos suspendidos mientras que profundidades mayores no agregan 
beneficios (Metcalf y Eddy, 2017).  Las dimensiones del clarificador y el esquema se 
presentan en la Tabla 6-10 y Figura 6-16, respectivamente. 
 
Tabla 6-10: Dimensiones floculador 
Volumen de diseño (m3) 63 
Velocidad superficial (m3/m2-h) 5 
Área Superficial (m2) 21 
Largo (m) 7 
Ancho (m) 3 
Profundidad (m) 3 
Caudal de reciclo (m3/h) 1.8 
Potencia Agitación (kW) 7.3 
Material:  Concreto 
 
El cálculo de la potencia de agitación requerida en el tanque de floculación se realiza 
utilizando las Ecs (9.19-9.20) y Figura 913 de McCabe et al. (McCabe et al., 2007).  El 
gráfico correlaciona número de potencia (NP) frente a Número de Reynolds (NRe) para 
turbinas de seis palas.  Debido a que el área del floculador es rectangular, para el cálculo del 
diámetro, se utiliza el criterio de la media geométrica, de esta manera el diámetro del tanque 
es de 4.58 m (~ 15 ft), la potencia requerida para la agitación del tanque es 9.79 HP (7.3 
kW).  Una agitación lenta favorecerá la formación de flóculos y su posterior sedimentación, 
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por lo tanto, se considera como una velocidad de agitación adecuada similar a la de los 

















Figura 6-16. Diagrama Floculador 
 
 T- 105: Sedimentador 
 
La sedimentación es la separación de las partículas suspendidas más pesadas que el 
agua mediante la acción de la gravedad.  El propósito fundamental es obtener un efluente 
clarificado. Para dimensionar el tanque de sedimentación se toman como parámetros 
principales de diseño la carga de superficie (C) y el tiempo de residencia (tR) necesario para 
que los sólidos suspendidos en el agua residual sedimenten.  Como criterio general, los 
tanques se diseñan para un tiempo de residencia de las aguas residuales entre 1.5 y 2.5 horas, 
garantizando de esta manera la sedimentación de las partículas.  En otras ocasiones, cuando 
los equipos de sedimentación actúan como pretratamiento, dichos tiempos de residencia se 
reducen considerablemente incluso hasta valores de 0.5 horas.  La carga de superficie oscila 
normalmente entre 1.02 y 1.35 m3/m2-h (Metcalf y Eddy, 2017).  Con base en estos valores, 
se considerará como tiempo de residencia un valor 1 h, debido a que es un pre-tratamiento, 
y como carga superficial un valor de 1.25 m3/m2 h y volumen a tratar 53.33 m3.  Con estos 
valores se calcula el área necesaria para que suceda la sedimentación de las partículas, que 
es igual a 28.44 m2, asumiendo un tanque de sedimentación circular, debido a que los 
sedimentadores rectangulares presentan limitaciones para la retirada de lodos dependiendo 
de la longitud o la carga de sólidos en suspensión, el diámetro es igual a 6 m y la altura del 
agua en el interior del tanque 1.25 m.  La velocidad de giro de los rascadores de fondo oscila 
entre 0.02 y 0.05 rpm (Ibídem), su función es el barrido de los lodos hasta la zona de 
evacuación central, por lo tanto, velocidades superiores pueden revertir el proceso.  Se 
asume una velocidad de giro de 0.03 rpm.  Las dimensiones del sedimentador se presentan 
en la Tabla 6-10. 
 
232 Procesos Avanzados de Oxidación para el Tratamiento de Aguas Residuales de una Industria Textil  
 
Tabla 6-11: Dimensiones sedimentador 
Volumen de diseño (m3) 63 
Carga de superficie (m3/m2-h) 1.25 
Tiempo de retención  (h) 1.5 
Área Superficial (m2) 28.44 
Diámetro (m) 6 
Profundidad (m) 1.25 
Velocidad de giro (rpm) 0.03 
Material:  Concreto 
 
 FP – 101 Filtro Prensa 
 
El filtro prensa de placas y marcos es el tipo de unidad más común, el cual se compone 
de una serie de cámaras individuales con una entrada de alimentación común y dos o más 
canales comunes de salida.  El filtro prensa funciona de modo batch y el tiempo requerido 
es de aproximadamente hora y media, mientras que el tiempo de descarga de la torta y 
acondicionamientos del filtro puede tomar hasta 1 hora (Romero, 1999).  Para el 
dimensionamiento del equipo es necesario considerar la cantidad de lodo generado, la 
operación se realizará en 15 lotes de filtro prensado/día.  Los lodos generados en el tanque 
de sedimentación se bombearán hasta el filtro prensa, donde se reducirá el volumen y la 
humedad de los mismos para, finalmente, transportarlos para un tratamiento final o 
destinarlo a otros usos.  El volumen de lodos promedio a separar es de 15 mL/L de agua 
residual (de acuerdo a los ensayos experimentales de CQ).  Por tanto, el volumen de lodos 
generado por unidad de tiempo es igual a 0.5333 m3/h.  Después de transferidos los lodos al 
filtro prensa se obtendrá una torta de material sólido con un reducido porcentaje de humedad 
que, de acuerdo a los valores característicos de la literatura, es aproximadamente el 35 % 
(Romero, 1999).  Por tanto, el caudal de agua obtenido en la etapa de tratamiento de los 
lodos es igual 0.3467 m3/h (8.32 m3/día), que se puede recirculará a la planta de tratamiento, 
y mezclar en el reactor Fenton para efectuar su tratamiento y la cantidad de lodo generado 
es 0.1867 m3/h.  De acuerdo a estos datos se selecciona el filtro prensa (Catalogo Diemme 
Filtration, https://www.aqseptence.com/app/en/keybrands/diemme-filtration/).  Los datos 
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Tabla 6-12: Carga de sólidos y diámetro del filtro-prensa 
 
Datos Técnicos Filtro Prensa Tamaño Nominal (cm) 63x63 
Numero normal de platos 29 
Numero normal de marcos 28 
Área de filtración por plato (m2) 0.54 
Área de filtración total (m2) 15.12 
Volumen de torta por marco (L) 6.8 
Volumen total de torta (L) 190 
Tipo de cierre:  Hidráulico 
Fuerza cierre:  Hidráulico 
Presión de operación (Atm) 15 
Tiempo de filtración (h) 1.5 
Longitud (m) 2.0 
Peso bruto aproximado (kg) 1222 
Material Termoplástico, inerte, de alta 




Figura 6-17: Representación esquemática del filtro-prensa 
 
 R – 101: Reactor Fenton 
 
El Proceso Fenton convencional, no fotoquímico, permite reutilizar instalaciones 
existentes, incorporarse en cualquier etapa del tratamiento y tratar cualquier caudal, los 
esquemas de tratamiento son sencillos, tanto homogéneos como heterogéneos.  Para el 
suministro de los reactivos se procede de la siguiente forma: el agua residual seguida del 
ácido para ajustar el pH, dosificado lentamente para no perturbar la temperatura interna.  
Posteriormente, se adiciona el Fe2+ y el H2O2, en las concentraciones óptimas requeridas 
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para el proceso. Transcurrido el tiempo de reacción y habiendo alcanzado la calidad de 
degradación deseada, el agua tratada es neutralizada (se adiciona NaOH) y, de esta manera, 
precipita el hidróxido de hierro remanente.  Una vez separadas estas dos fases se obtiene el 
efluente tratado.  El reactor Fenton es tipo batch y requiere un tiempo de reacción de 90 
minutos, incluyendo 30 minutos de carga y descarga.  El reactor es continuamente agitado 
para mezclar el reactivo Fenton y evitar la precipitación del Fe2+.  El material de 
construcción del reactor Fenton es de ladrillo revestido de poliéster – Acero.  Para hacer una 
primera aproximación del dimensionamiento del reactor se supone el reactor como un 
cilindro perfecto.  Se calcula la altura del reactor mediante la siguiente relación L/D = 3 
(Walas, 1990).  El cálculo de la potencia de agitación se estimó, similar que en el caso del 
floculador, y fue de 6.5 kW.  Las dimensiones se presentan en la Tabla 6-12. 
 
Tabla 6-13: Dimensiones del reactor Fenton 
Tiempo de reacción (min) 90 
Capacidad del reactor (m3) 63 
Diámetro (m) 3  
Altura (m) 9 
Nro de batch/día 15 
Tiempo de descarga y descarga (min) 30 
Potencia Agitador (kW) 6.5 
Material: Ladrillo revestido de poliéster – Acero 
 
 Tanque de homogenización (T-102) 
Los tanques de homogenización se emplean para alcanzar un efluente con 
características fisicoquímicas homogéneas, que permitan mantener un proceso estable con 
los mismos requerimientos de agente coagulante y de ajuste de pH por un periodo 
determinado.  Generalmente, con mezcla, para garantizar un igualamiento apropiado y para 
evitar asentamiento de sólidos sedimentables.  Se emplearon los criterios de diseño 
recomendados por Mecalf y Eddy (Metcalf y Eddy, 2017), La profundidad recomendada es 
de 4.5 m y la potencia de agitación 4 W/m3, en la Tabla 6-13, se muestran las características 
que debe tener el tanque. 
 
Tabla 6-14: Capacidad de los tanques de homogenización 
Volumen de diseño (m3) 63 
Largo (m) 4 
Ancho (m) 3.5 
Profundidad (m) 4.5 
Potencia Agitación (kW) 0.252 
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 Dimensionamiento de depósitos de almacenamiento  
 
Los tanques de dosificación de reactivos (Al2(SO4)3.18H2O, H2O2 (50%), 
Fe(SO4).7H2O, H2SO4 y NaOH, se dimensionan para contener una solución que pueda 
abastecer la planta durante 7 días de operación y para tratar 800 m3/día de agua residual, 
empleando la concentración previamente optimizada.  Se considerará que la disolución 
ocupe un 90% del volumen total del depósito.  Para los tanques ˂ 5 m3, se empleará una 
relación L/D = 1, y para los de mayor capacidad una relación L/D = 3 (Walas, 1990).  La 
geometría de los recipientes será cilíndrica y se fabricaran en plástico reforzado con fibra de 
vidrio (PRFV). 
 
 Depósito coagulante  
 
Para realizar la dosificación del Al2(SO4)3.18H2O será necesario disponer de un 
depósito de almacenamiento, a partir del cual se bombeará mediante tuberías hasta el tanque 
de coagulación.  La concentración de sulfato será de 600 ppm.  La cantidad de 























El Al2(SO4)3.18H2O se almacenará y se dosificará como una disolución en agua de 
200 g/L.  El volumen del tanque será:  
 















7 𝑑í𝑎𝑠 = 16.8 𝑚3 
(6.26) 
Considerando que la disolución de coagulante ocupe un 90% del volumen total del 
depósito, el volumen será de 18.7 m3.  Las dimensiones del depósito de coagulante se 
resumen en la Tabla 6-14. 
 
Tabla 6-15: Dimensiones del tanque dosificador coagulante 
Capacidad del tanque (m3) 18.7 
Diámetro (m) 2 
Altura (m) 6 
Cantidad a dosificar (L/h) 100 
Potencia Agitador (kW) 1.8 
Material: Plástico reforzado con fibra de vidrio 
 
La potencia requerida para la agitación en el tanque es 1.8 kW. Al igual que en el 
diseño de los tanques de floculación y reactor Fenton, se considerará como sistema de 
agitación una turbina de 6 palas. 
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 Depósito peróxido de hidrógeno  
 
Para realizar la dosificación del H2O2 se utilizará un depósito de almacenamiento, y se 
bombeará mediante tuberías hasta el reactor Fenton (R-101).  Dosis de H2O2 0.5 mL/L 
(50%).  Realizando los cálculos pertinentes, el volumen del tanque de almacenamiento de 
H2O2 corresponde a 3.1 m
3.  Las dimensiones del depósito de H2O2 se resumen en la Tabla 
6-15.   
 
Tabla 6-16: Dimensiones del tanque dosificador H2O2 
Capacidad del tanque (m3) 3.1 
Diámetro (m) 1 
Altura (m) 1 
Cantidad a dosificar (L/h) 16.67 
Material: Plástico reforzado con fibra de vidrio 
 
 Depósito sulfato de hierro 
 
La dosis de Fe(SO4).7H2O es 333.66 mg/L (correspondiente a 1.2 mM de [Fe
2+]).  
Realizando cálculos similares para la dosificación de coagulante, la cantidad de 
Fe(SO4).7H2O a suministrar por unidad de tiempo corresponde a 266.93 kg/d y se dosificará 
como una disolución en agua de 200 g/L.  De esta manera el volumen del tanque corresponde 
a 10.34 m3.  Las dimensiones del depósito de Fe(SO4).7H2O se resumen en la Tabla 6-16.   
 
Tabla 6-17: Dimensiones del tanque dosificador de Fe(SO4).7H2O 
Capacidad del tanque (m3) 10.34 
Diámetro (m) 1.64 
Altura (m) 4.91 
Cantidad a dosificar (L/h) 55.61 
Potencia Agitador (kW) 1.48 
Material: Plástico reforzado con fibra de vidrio 
 
 Depósitos de ácido sulfúrico e hidróxido de sodio 
 
Para acidular el agua residual a tratar mediante el proceso Fenton a un pH de 3, se 
utiliza una solución 0.5 M de H2SO4 con una dosis de 0.05 mL/L (determinado 
experimentalmente), y para neutralizar la solución tratada mediante el proceso CQ+F, se 
emplea una solución de NaOH 0.1 M con una dosis de 0.085 mL/L (determinado 
experimentalmente).  Las dimensiones de cada uno de los depósitos se resumen en la Tabla 
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Tabla 6-18: Dimensiones de los tanques de H2SO4 y NaOH 
H2SO4 NaOH 
Capacidad del tanque (m3) 0.31 0.53 
Diámetro (m) 0.73 0.88 
Altura (m) 0.73 0.88 
Cantidad a dosificar (L/h) 1.67 2.83 
Concentración reactivo (M) 0.5 0.1 
Material: Plástico reforzado con fibra de vidrio 
 
 F - 101: Filtro de arena 
La filtración es una operación para remover sólidos, material no sedimentable, 
turbiedad, toxicidad etc.  Para la etapa de filtración se considera un filtro dual arena-antracita 
de lecho profundo no estratificado que permite carreras de filtración más largas con lavado 
combinado de aire y agua.  La tasa de filtración es el principal criterio para el diseño de 
filtros rápidos por gravedad, esta es directamente proporcional a la cabeza o energía 
disponible para la filtración y a la permeabilidad del medio, e inversamente proporcional a 
la longitud del lecho.  Para un filtro de medio dual, arena-antracita, la tasa de filtración puede 
ir de 120 hasta 600 m3/día (Baruth, 2005).  Empleando el valor típico de 300 m3/día se 
calcula el área de filtración y el diámetro del filtro presentado en la Tabla 6-18.   
 
Tabla 6-19: Dimensiones de filtro arena-antracita 
Parámetros de diseño 
Tasa de filtración (m3/d) 300 
Cantidad procesada (m3/d) 800 
Volumen/batch 63 
Área de filtración (m2) 3.36 
Diámetro (m) 2.1 
 
Para la profundidad de cada una de las capas se adoptan los valores típicos para un 
filtro de lecho profundo (no estratificado) medio dual, arena-antracita (Romero, 1999), los 
cuales se presentan en la Tabla 6-19.  En la Figura 6-18, se muestra el diagrama del filtro 
compuesto (Antracita-Arena), de acuerdo a las dimensiones presentadas en las Tablas 6.18 
y 6.19.  
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Tabla 6-20: Dimensiones de las capas de arena y antracita en el filtro 




Profundidad (cm) 90 - 210 150 
Tamaño Efectivo (mm) 2 - 4 2.75 
Coeficiente de Uniformidad 1.3 - 1.8 1.6 
Densidad Relativa - 2.65 
Porosidad - 0.45 
ARENA 
Profundidad (cm) 90 - 180 120 
Tamaño Efectivo (mm) 2 - 3 0.5 
Coeficiente de Uniformidad 1.2 - 1.6 1.4 
Densidad Relativa - 1.55 
Porosidad - 0.5 




















Figura 6-18: Diagrama de filtro arena-antracita 
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 Tuberías 
Para efectuar el transporte del agua residual y de los reactivos químicos a través de las 
instalaciones y los equipos que conforman la planta de tratamiento se emplearán diversos 
trayectos de tubería.  Se realizará el cálculo y dimensionado de aquellos equipos y tuberías 
que pertenezcan a la línea de agua de la planta.  Las tuberías requeridas se detallan en la 
Tabla 6-20. 
 
Para establecer el diámetro adecuado de las tuberías, para un primer estimativo, se 
considerará una velocidad recomendable de circulación del agua entre 0.9 y 1.8 m/s; y una 
velocidad entre 0.06 y 0.24 m/s para los líquidos de mayor viscosidad como el efluente del 
sedimentador al filtro-prensa (lodos) (McCabe et al., 2007).  A partir de estas velocidades, 
el tipo de fluido que manejan las tuberías y la forma en que estos son impulsados, se 
calculará el diámetro de las tuberías empleando las tablas recomendadas en la literatura 
(Ibídem), basadas en ANSI B36. 10-1959.   
 
Tabla 6-21: Función de cada una de las tuberías a instalar en la planta de tratamiento. 
 
Tubería Función 
1 Conducción del agua residual procedente del Proceso Textil al desarenador 
2 Conducción del efluente del desarenador al tanque de homogenización 
3 Conducción del efluente del tanque de homogenización al serpentín y floculador 
4 Conducción del efluente del tanque de floculación al sedimentador 
5 Conducción del efluente del sedimentador al reactor Fenton 
6 Conducción del efluente del reactor Fenton al filtro de arena 
7 Conducción del efluente del filtro de arena al punto de vertido 
8 Conducción desde el depósito de coagulante hasta el serpentín 
9 Conducción desde el depósito de H2SO4 hasta el reactor Fenton 
10 Conducción desde el depósito de H2O2 hasta el reactor Fenton 
11 Conducción desde el depósito de FeSO4 hasta el reactor Fenton 
12 Conducción desde el depósito de NaOH hasta el reactor Fenton 
13 Conducción del lodo del sedimentador al filtro prensa 
 
Teniendo en cuenta la presencia de algunos compuestos corrosivos, se utilizará acero 
inoxidable AISI 316 para todas las conducciones de agua y dosificación de aditivos 
químicos.  Con respecto al espesor, se selecciona cédula 40, a pesar que presentan un menor 
espesor que la cédula 80, es suficiente, debido a que no se opera a altas presiones.  En la 
Tabla 6-21 se resumen los cálculos realizados para la selección del diámetro de las tuberías, 
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Área  interior 
corregida 
(dm2) 
1 9.26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
2 9.26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
3 9.26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
4 9.26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
5 9,26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
6 9.26*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
7 9.6*10-3 1.8 0.5144 1.45 0.63822 
8 1.28*10-4 1.8 0.0535 0.23 0.05574 
9 3.5*10-6 0.9 0.0004 0.10 0.00372 
10 3.1*10-5 0.9 0.0034 0.83 0.00372 
11 5.84*10-5 0.9 0.0065 0.87 0.00669 
12 5.95*10-6 0.9 0.0025 0.16 0.00372 
13 1.48*10-4 0.24 0.0925 0.15 0.0966 
 
De acuerdo a las consideraciones y cálculos realizados, se seleccionan los diámetros 
nominales de las tuberías, y se incluyen los valores del número de Reynolds, cuyos datos se 
reportan en la Tabla 6-22. Además, se incluyen el diámetro exterior, espesor y la velocidad 
del flujo que circula por las mismas.  
 















1 3 1/2 4 0.226 130674 
2 3 1/2 4 0.226 130674 
3 3 1/2 4 0.226 130674 
4 3 1/2 4 0.226 83486 
5 3 1/2 4 0.226 130674 
6 3 1/2 4 0.226 130674 
7 3 1/2 4 0.226 130674 
8 1.0 1.315 0.133 6134 
9 1/8 0.4051 0.068 683 
10 1/8 0.4051 0.068 5670 
11 1/4 0.5402 0.088 8074 
12 1/8 0.4051 0.068 1092 




Las bombas hidráulicas requeridas para el transporte de los fluidos en la PTAR están 
directamente vinculadas a las tuberías y equipos expuestos anteriormente. Por lo tanto, a 
cada tubería le corresponderá una bomba.  Para determinar la potencia necesaria de cada una 
de las bombas, se utiliza la ecuación de Bernoulli (Ec. 6.27), (McCabe et al., 2007): 




𝛥𝑣2 + 𝑔𝛥ℎ +
𝛥𝑃
𝜌
+ 𝐸𝑓 = 𝜂𝑊 
(6.27) 
Donde:  
- 1/2𝛥v2: corresponde a la energía cinética (m2/s2) 
- g𝛥h: corresponde a la energía potencial (m2/s2) 
- 𝛥P/𝜌: corresponde a la energía de presión (m2/s2). 𝜌: densidad del fluido 
- Ef : pérdidas por fricción en las tuberías (m2/s2), las cuales se producen en los tramos 
rectos y en los codos y válvulas. 
- W es el trabajo ejercido por la bomba por unidad de masa de fluido impulsado 
- η es el rendimiento de la bomba. 
 
Para cada una de las tuberías, se considera un caudal constante y una sección constante 
a lo largo de las tuberías, por lo tanto, la velocidad del fluido no varía y el término de energía 
cinética se hace cero.  Pueden despreciarse las caídas de presión en todos los equipos de la 
planta debido a son mínimas, y del mismo modo pueden despreciarse las caídas de presión 
en las bombas que alimentan los equipos. 
 
 Cálculo de las pérdidas por fricción 
 
Mediante la Ec. 6.28, se calculan las pérdidas por fricción en las tuberías: 
 
𝐸𝑓1 =





- v = velocidad del fluido en la tubería (m/s). 
- f = factor de fricción de las tuberías (adimensional). 
- L = longitud de la tubería (m).  Para efectos de cálculo se estima una longitud de 
tubería de 20 m. 
- D = diámetro interior de la tubería (m). 
 
El primer paso para calcular las pérdidas por fricción en los tramos rectos de tubería 
es calcular el factor de fricción “f”, el cual es función del régimen de flujo: 
 
- Si el flujo es laminar (Re < 2100): 𝑓 = 64/Re 
- Si el flujo es turbulento (Re > 4000) o toma valores comprendidos entre 2100 y 4000.  
 
El cálculo del factor de fricción se realiza a partir de los diagramas de Moody 
(Geankoplis, 1998), que relacionan la rugosidad relativa de la tubería (función de la 
rugosidad del material y el diámetro de tubería) con el número de Reynolds. 
 






Las tuberías utilizadas de acero inoxidable tienen un valor de rugosidad, ε = 4.6·10-5 
m. Además de las pérdidas de carga derivadas por la rugosidad de las tuberías, es necesario 
considerar las pérdidas de carga producidas por distintos accesorios como codos o válvulas. 








- k = factor de pérdida, el cual toma un valor de 0.9 para los codos de 90° y de 10 para 
válvulas esféricas totalmente abiertas.  
 
La energía potencial se calcula a partir de la altura de aspiración e impulsión de las 
bombas, la cual es función de la cota desde la cual se aspira el fluido y la cota de descarga 
del mismo.  Como criterio general se tomará como cota de descarga la altura correspondiente 
a los equipos a alimentar.  Los resultados obtenidos en los cálculos de las pérdidas y energía 
potencial se presentan en la Tabla 6-23.  No se consideran las pérdidas por fricción en los 
equipos de la instalación, debido a que son despreciables frente a las pérdidas en tuberías y 
accesorios. 
 
Calculados los términos de pérdidas por fricción y de energía potencial, se procede a 
calcular la potencia requerida para las bombas de la instalación.  El trabajo a realizar por 
cada bomba se calcula a partir de la ecuación de Bernoulli (Ec. 6.27) y la potencia de cada 
una de ellas se obtiene como el producto de dicho trabajo y el flujo másico de fluido a 
bombear.  La bomba que transfiere los lodos al filtro-prensa será de desplazamiento positivo, 
debido a que esta clase de bombas son más adecuadas para este tipo de fluidos.  El resto de 
bombas consideradas en la instalación serán centrífugas, debido a que su objetivo será el 
bombeo de agua o fluidos de viscosidad similar.  Se pueden adquirir en tamaños desde 
6.7*10-5 hasta 6.33 m3/s y para presiones de descarga hasta 5000 kPa.  Las bombas 
centrífugas abastecen líquido a presiones uniformes (sin variaciones ni pulsaciones) y 
pueden transferir líquidos con altas cuantías de sólidos en suspensión, como es el caso del 
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1 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 29.4 
2 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 44.1 
3 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 29.4 
4 0.018 25.89 1.4580 16.20 43.54 24.5 
5 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 88.2 
6 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 14.7 
7 0.025 23.33 0.9461 10.51 34.79 0 
8 0.03 0.2955 0.003 0.0328 0.3313 58.8 
9 0.042 5.53 0.0101 0.1125 5.66 88.2 
10 0.042 5.53 0.0101 0.1125 5.66 88.2 
11 0.047 35.85 0.0794 0.882 36.81 88.2 
12 0.21 1.11 0.0004 0.0045 1.11 88.2 
13 0.044 1.29 0.0115 0.128 1.43 9.8 
 
El rendimiento o eficiencia mecánica de las bombas de desplazamiento positivo varía 
entre 40 y 50 % para bombas pequeñas y entre 70 y 90 % para bombas grandes.  La eficiencia 
mecánica de las bombas centrífugas toma valores muy cercanos al caso ideal, no siendo del 
100 % debido a fenómenos de fricción y otras características (McCabe et al., 2007).  Por 
tanto, en los cálculos se considerará un rendimiento del 70% para las bombas de 
desplazamiento positivo y para las bombas centrífugas se considerará un valor de eficiencia 
mecánica del 90 %.  Además, se calcula NPSH que, de acuerdo al Instituto Hidráulico 
(McNaughton, 1992), es un estudio de las condiciones de energía en el sector de succión de 
una bomba para establecer si el líquido se evaporará en el punto de presión más bajo de la 
bomba.  Por lo tanto, para evitar la cavitación es necesario que la presión a la entrada de la 
bomba sea superior a la presión de vapor en una cierta cantidad, esto se denomina carga neta 
de succión positiva (NPSH).  La presión de vapor, es una particularidad típica de cada fluido 
e incrementa a medida que aumenta la temperatura.  Cuando la presión de vapor dentro del 
fluido consigue la presión del medio circundante, el fluido empieza a evaporarse o hervir.  
Así, para bombear un fluido de forma efectiva, se debe conservar en forma líquida (Ibídem).  
El NPSH es sencillamente una medida de la cantidad de cabezal de succión presente para 
evitar el exceso de vaporización en el punto de presión más bajo de la bomba y se calcula 
mediante la Ec. 6.30.  El NPSH calculado debe ser siempre mayor al NPSH requerido por 

















− ℎ𝑓𝑠) − 𝑍 
(6.30) 
Donde: 
- P,: Presión en la superficie del recipiente. 
- Pv: Presión de vapor 
- hfs: Fricción en la línea de succión. 
- Z: Altura de succión 
- g: aceleración normal de la gravedad  
- gc factor de conversión gravitatoria 
Tabla 6-25: Potencia requerida para cada bomba de la instalación con su respectiva carga 







1 0.54 0.6 6.49 
2 0.66 0.7 4.95 
3 0.54 0.6 6.49 
4 0.22 0.3 7.0 
5 1.03 1.0 0.34 
6 0.41 0.5 8.02 
7 0.29 0.3 9.56 
8 0.007 0.007 3.42 
9 0.00029 0.0003 0.34 
10 0.0026 0.003 0.34 
11 0.0065 0.007 0.34 
12 0.00048 0.0005 0.35 
13 0.0012 0.002 8.54 
 
 Resumen del dimensionamiento de equipos 
 
El resumen de las unidades dimensionadas para la planta de tratamiento de aguas 
residuales se presenta en la Tabla 6-25, en donde se observa el nombre de la unidad, la 
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D – 101: Desarenador Capacidad: 63 m3 1 Concreto 
T -  102: homogenizador Capacidad: 63 m3 1 Concreto 
FL- Floculador Capacidad: 63 m3 1 Concreto 
SD - Sedimentador Capacidad: 63 m3 1 Concreto 
R – 101: Reactor Fenton Capacidad: 63 m3 1 Ladrillo revestido de poliéster-Acero 
Depósito Coagulante Capacidad: 18.7 m3 1 
Plástico reforzado con fibra de 
vidrio 
Depósito FeSO4 Capacidad: 10.34 m3 1 
Plástico reforzado con fibra de 
vidrio 
Depósito H2O2 Capacidad: 3.1 m3 1 
Plástico reforzado con fibra de 
vidrio 
Depósito NaOH Capacidad: 0.53 m3 1 
Plástico reforzado con fibra de 
vidrio 
Depósito H2SO4 Capacidad: 0.31 m3 1 
Plástico reforzado con fibra de 
vidrio 
S – 101: Serpentín Diámetro: 4.275 pulg 1 Acero Inox 
F -  101: Filtro de arena Área de Filtración: 3.36 m2 1 Fibra de vidrio 
FP – 101: Filtro-prensa Área filtración: 15.12 m2 1 
termoplástico alta resistencia 
mecánica y química 
Bombas (Potencia kW) Potencias entre 0.0003 a 1  13 Acero Inoxidable 
6.6 Análisis económico del proyecto 
 
El análisis económico del proyecto se realizó a una proyección de 20 años, incluye, el 
costo de los equipos, costo de las materias primas, servicios industriales y mano de obra, 
que proporcionan una visión preliminar del costo total del montaje de la planta de 
tratamiento y su operación. 
6.6.1 Costos de montaje de la planta de tratamiento. 
 
Los costos (en dólares) de los equipos requeridos para el montaje y su instalación; el 
costo de los tanques, reactor, y bombas fue calculado según las heurísticas reportadas en la 
literatura (Radatz et al., 2019; Sieder et al., 2017; Peters et al., 2006; Biegler et al., 1997; 
McKetta y Cunningham, 1993).  Por otra parte, el costo del filtro-prensa fue suministrado 
por el proveedor Diemme Filtration.  Igualmente, el costo de instalación fue calculado en 
función de la dimensión de los equipos según la heurística. 
 
Se dispone de diferentes recursos para establecer el precio actual de los equipos 
utilizados en la planta, tales como (Radatz et al., 2019; Sieder et al., 2017; Peters et al., 
2006): 
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- Catálogos: El precio del equipo es fijado por la empresa donde se ha cotizado, por 
consiguiente no es necesario ningún cálculo. 
 
- Regla de Williams (Williams, 1947): El cálculo del precio del equipo se compara 
con un equipo que tenga una magnitud similar a la del equipo en cuestión. Con este 
fin se utiliza la Ec. (6.31): 








Dónde: CE: Costo del equipo a conocer. CEC: Costo del equipo conocido. SE: Magnitud 
característica del equipo a determinar su costo.  SEC: Magnitud característica del equipo de 
costo conocido. b: Exponente de Williams. Generalmente corresponde a un valor de 0.6. 
 
- Índice CEPCI (Chemical Engineering Plan Cost Index): Se utiliza para calcular el 
costo de un equipo en año actual a partir de un costo conocido del mismo en años 
anteriores.  Se obtiene mediante la Ec. (2): 
 






Dónde: CEA: Costo del equipo a conocer en el año actual.  CEX: Costo del equipo en un año 
X. CEPCIA: Índice del año actual.  CEPCIX: Índice de un año anterior X. 
 
El valor del CEPCI correspondiente al año 2018 corresponde aproximadamente a 576.4 
6.6.2 Cálculo del costo de los equipos 
 
Para el cálculo de los costos de tanques de almacenamiento, coagulación y reactor 
Fenton (el reactor Fenton actúa como un reactor de mezcla completa) se empleará el método 
algorítmico.  Se realizarán los cálculos de acuerdo al volumen de los equipos empleando las 
siguientes ecuaciones (El-Halwagi, 2017; Sieder et al., 2017; Pikukik y Diaz, 1977): 
 
- Si 4.92 < V < 79.5 m3 
 
𝐶(𝑈𝑆𝐷) = 1.218 ∗ 𝐹𝑀 ∗ 𝑒
(2.631+1.3673∗ln (𝑉)−0.06309∗(ln (𝑉)2) (6.33) 
 
- Si 79.5 < V < 4164 m3 
 
𝐶(𝑈𝑆𝐷) = 1.218 ∗ 𝐹𝑀 ∗ 𝑒
(11.662−0.6104∗ln (𝑉)+0.04536∗(ln (𝑉)2) (6.34) 
 
Donde: C: precio del tanque en dólares (USD). V: volumen de los tanques (galones). FM: 
Factor de costo, depende del material de construcción (ver Tabla 6-26) 
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Tabla 6-27: Tipo de material y su factor de costo (FM) 
 
Material de construcción Factor de costo (FM) 
Acero inoxidable 316 2.7 
Acero inoxidable 304 2.4 
Acero inoxidable 347 3.0 
Niquel 3.5 
Monel (Ni/Cu) 3.3 
Inconel (Ni/Cr) 3.8 
Circonio 11 
Titanio 11 
Ladrillo y goma/ ladrillo revestido de 
poliéster - Acero 
2.75 
Acero revestido de goma 1.9 





Posteriormente, se realizan los cálculos para cada equipo y se actualiza los costos 
mediante el índice CEPCI según la Ec. (6.32).  El coste de las bombas se obtiene mediante 
la Ecs. (6.31-6.32) y la Tabla 4-12 de Biegler (Biegler et al., 1997).  Hay que actualizar el 
precio de los equipos para el año 2019, teniendo en cuenta que el precio calculado con las 
correlaciones anteriores, corresponden al año 2002 (CEPCI2002 = 395.6).  Para la estimación 
del costo de las bombas se emplea el Biegler (CEPCI1969 = 125.7).  Se toma como año actual 
el 2018, debido a que aún no hay índice del año 2019.  Considerando que los equipos se 
deprecian con el paso del tiempo, se utiliza el método de depreciación lineal, donde se asume 
que cada uno de los equipos se deprecia por igual en cada periodo contable, y se considera 
cero el valor de desecho del activo y 20 años de vida útil.  Mediante la Ec. (6.35), se realiza 
el cálculo (Turton et al., 2012).  Los costos de los equipos con la respectiva depreciación se 
muestran en la Tabla 6-27. 
 
𝐷𝑒𝑝𝑟𝑒𝑐𝑖𝑎𝑐𝑖ó𝑛 =
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Desarenador 20708.22 24435.7 45143.9 1035.4 
Homogenizador 20708.22 24435.7 45143.9 1035.4 
Floculador 20708.22 24435.7 45143.9 1035.4 
Sedimentador 20708.22 24435.7 45143.9 1035.4 
Reactor Fenton 103541.07 122178.5 225719.5 5177.1 
Depósito Al2(SO4)3 9251.60 16190.3 25441.9 462.6 
Depósito FeSO4 7601.80 13303.2 20905.0 380.1 
Depósito H2O2 4448.14 7784.3 12232.4 222.4 
Depósito NaOH 1456 2548.0 4004.0 72.8 
Depósito H2SO4 959.5 1679.3 2638.6 48.0 
Serpentín 1250 250.0 1500.0 62.5 
Filtro de arena 8244 14427 22671 412.2 
Filtro-prensa 4590 460 5050.0 229.5 
Bombas (13) 229022 41223.6 64125.6 1145.1 
Agitadores (3) 18202.11 14561.7 32763.8 1035.4 
Total (USD) 574373 12353 
6.6.3 Costos de operación 
 
Los costos de operación están referidos a los valores de los bienes y prestaciones 
utilizados por la empresa con el fin de efectuar el tratamiento de sus aguas residuales.  Estos 
costos incluyen los costos de tratamiento, costos de laboratorios, operarios, entre otros.  
 
Costo de insumos 
 
El costo de los reactivos, Tabla 6-28, involucra el sulfato de aluminio (Al2(SO4)3) 
necesario para la coagulación, ácido sulfúrico (H2SO4) y NaOH para ajuste del pH y los 
reactivos Fenton: peróxido de hidrógeno (H2O2) y el sulfato de hierro heptahidratado 
(FeSO4.7H2O).  Adicional a los costos de los insumos, es de vital importancia resaltar la 
necesidad de dar una disposición final adecuada a los desechos resultantes del tratamiento 
derivados principalmente del desarenador, el proceso de coagulación-floculación, para ello 
se contrata una empresa prestadora del servicio.  El costo de transporte y disposición del 
lodo generado es de 30000 COP/Ton (0.01 USD/kg), dato suministrado por la empresa bajo 
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Costo por m3 
(USD/m3) 
Al2(SO4)3 0.7 0.45 0.315 
H2O2 0.666 1.07 0.7126  
FeSO4.7H2O 0.3336 0.54 0.1801  
H2SO4 0.021 1.2 0.0252  
NaOH 0.015 0.4 0.006 
Transporte y disposición 
lodos 
0.472 0.01 0.00472 
Costo total reactivos        (USD/m3) 1.2436 
 * Legiscomex. 2019. 
 
Los costos para el tratamiento Fenton reportados en la literatura abierta, oscilan entre 
0.08 y 1.68 USD/m3 (Fongsatitkul et al., 2004; Blanco et al., 2012). 
 
Considerando una producción de 800 m3 diarios el costo de los reactivos se presenta 
en la Tabla 6-29. 
 
Tabla 6-30: Costo insumos por m3, día, mes y año 
 
  USD/m3 USD/día USD/mes USD/año 
Costo Reactivos 1.2436 994.88 29846 358157 
 
Costo de mano de obra 
 
Para considerar el costo de la mano de obra se tuvo en cuenta que la planta opera las 
24 horas del día y requiere un operario para las labores de preparación de reactivos químicos, 
remoción de lodos y mantenimiento de equipos. 
 
El costo a pagar por un salario mínimo legal vigente, incluyendo prestaciones, ICBF 
y salud, es de $1’160.000 COP (386.67 USD/mes, considerando que 1 USD ≈ 3000 COP).  
El costo de la mano de obra se calcula según la Ec. (6.25) y se presentan en la Tabla 6-30, 
por m3, día, mes y año. 
 
Tabla 6-31: Costo de mano de obra por m3, día, mes y año. 
 
  USD/m3 USD/día USD/mes USD/año 
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Costo Servicios Generales 
 
Los servicios generales incluyen todos los consumibles que se usan en la planta de 
tratamiento, fuentes de energía o recursos materiales que no se circunscriben dentro de 
materias primas por no intervenir directamente en el proceso.  Con respecto al agua 
consumida, se tiene en cuenta el agua necesaria para preparar cada una de las soluciones 
(coagulante, reactivo Fenton, NaOH y H2SO4).  
Para el costo de electricidad se toma el valor de kW-h, de ≈ 560 COP/kW-h (0.1867 
USD/kW-h) y de 11298.24 COP/m3 (incluye cargo fijo y consumo, 3.776 USD/m3), el 
consumo de energía eléctrica es para la operación de las bombas y los agitadores.  Ambos 
precisos son suministrados por Empresas Públicas de Medellín, para sector industrial.  En 
la Tabla 6-31, se muestra los datos del consumo de servicios, precio y costo anual.    
 
Tabla 6-32: Costo de servicios generales 
 
Servicio Consumo USD/m3 USD/día USD/mes USD/año 
Electricidad 
 Bombas (kW-h/día) 
29.4 0.0068 5.49 165 1976 
Electricidad 
Agitadores (kW-h/día) 
64.4 0.015 12.02 361 4328 
Agua (m3/día) 3.94 3.766 14.83 445 5340 
Total - 3.7878 32.34 970 11644 
 
Resumen de costos  
 
En la Tabla 6-32, se muestra el resumen de los costos totales para la operación de la 
PTAR mediante el sistema de tratamiento coagulación-Fenton, donde se observa que el 
costo de inversión (equipos) es el rubro más representativo del costo (~ 60%) y en segundo 
lugar están los insumos (~ 37%), muy por encima de los costos que representan los servicios 
generales y la mano de obra.  Relaciones similares de costos de operación fueron reportados 
por otros autores (Audino et al., 2019; Cabrera et al., 2017; Gümüs y Akbal. 2016). 
 






Equipos  574374 
Insumos 358157 
Mano de obra (MO) 13920 
Servicios Generales (SG) 11645 
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6.6.4 Ingreso del Proyecto 
 
Este tipo de proyecto no genera ingreso, por lo tanto, los ingresos del proyecto están 
asociados al ahorro debido a la disminución en el pago de la tasa retributiva contemplada en 
el decreto 3930 de 2010; que se cobra, por el momento, únicamente en términos de los 
parámetros DBO5 y SST (sólidos suspendidos totales).  Mediante la Ec. (6.36) se determina 
el cálculo de la tasa retributiva (TR), de acuerdo al decreto 2667 de 2012 (Ministerio de 
Ambiente y Desarrollo Sostenible).  
 
𝑇𝑅 = 𝐶𝐶 ∗ 𝑇𝑚𝑖𝑛 ∗ 𝐹𝑅                                                            (6.36) 
 
Donde: 
TR: Valor a COP/año 
CC: Carga contaminante, sea por la DBO o SST en kg/año 
FR: Factor regional, para la ubicación de la empresa es 2.74 
Tmin: Tarifa mínima de tasa retributiva por cada contaminante, en el momento 
únicamente se cobra por la DBO (148.9816 COP/kg) y los SST (63.71365 COP/kg), 
información suministrada por Corantioquia. 
  
De acuerdo a los valores reportados en la Tabla 6-2, para la DBO (0.114 kg/m3) y SST 
(0.480 kg/m3), el valor que se dejaría de pagar es 12686 USD/año. 
 
NOTA: “El cobro de esta tasa no implica bajo ninguna circunstancia la legalización del 
respectivo vertimiento". 
 
Consecuentemente, la implementación de PTAR establece otros beneficios 
económicos, debido al ahorro derivado si el agua tratada es recirculada o reutilizada en otras 
actividades productivas en la empresa, de acuerdo a estándares de calidad requeridos.  
 
En los últimos años, los grupos de gestión ambiental han realizado grandes esfuerzos 
para que las empresas alcancen responsabilidad social empresarial (RSE), que circunscribe 
la protección del medio ambiente; en este orden de ideas, implementar procesos para la 
reducción del impacto ambiental negativo que genere dividendos no monetarios, debido a 
que se accede a iniciativas globales y estándares internacionales, que tienen un impacto 
positivo sobre la imagen corporativa, al transmitir las buenas prácticas de la empresa, no 
solo frente a los clientes, si no también frente a los proveedores, entidades gubernamentales 
y demás grupos de interés. 
6.7 Viabilidad del proyecto 
 
En general, para las industrias su meta esencial es fabricar (transformar una materia 
prima) un producto determinado al menor costo posible.  De esta manera, la construcción, 
operación y mantenimiento de un sistema de tratamiento de aguas residuales contradice su 
objetivo principal, debido a que se incrementan sus costos de producción.  No obstante, bajo 
las exigencias del mercado globalizado, que se enfoca en mercados sostenibles que 
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disminuyan los impactos negativos ambientales y a la creciente preocupación por el cambio 
climático, y una mayor conciencia sobre el impacto en aguas receptoras, las industria deben 
reducir la concentración y carga de contaminantes de sus residuos con el fin de incrementar 
su competitividad (actualmente los mercados desarrollados no permiten la entrada de 
productos que estén en contravía del medio ambiente) y aumentan sus posibilidades de 
inversión gracias a su garantía de confianza.  Una empresa competitiva, para ser considerada 
líder, debe ser sostenible y respetuosa con el ambiente.   
 
A continuación, se comparan los costos que se generarían por la disposición final de 
los vertimientos líquidos mediante el tratamiento de sus vertimientos por un tercero (EPM); 
esto partiendo del hecho que se exija el cumplimiento de la legislación ambiental 
colombiana; y los originados con la puesta en marcha del sistema propuesto.  Los costos por 
el tratamiento de EPM son 2.99 USD/m3 (DECRETO 2017-DECGGL-2178 JUNIO 09 DE 
2017, los precios son actualizados mediante el índice de precios al consumidor, IPC.  Los 
costos incluyen succión, transporte). Así, el tratamiento de 800 m3/día constituye un costo 
de 750305 USD/año.  Hay que tener presente que para almacenar diariamente las aguas 
residuales que se generan en la empresa hay que construir un tanque con una capacidad de 
440 m3/día (por efectos de logística y limitaciones de espacio, el proceso de succión y 
transporte se debe realizar dos veces por día) con un costo 115496 USD/dia, lo que 
representa un costo total de tratamiento de 865800 USD/año. 
 
Con el objetivo de evaluar cuál es la mejor alternativa, si construir la PTAR 
(Alternativa 1) o pagar por su tratamiento (alternativa 2), se recurre a la herramienta 
financiera Costo Anual Equivalente (CAE).  Se emplea para proyectos que poseen 
beneficios que no son posibles de valorar, tal es el caso de esta investigación.  La elección 
de la alternativa se realiza tomando como la más favorable, la que tenga el menor CAE.  El 
cálculo se realiza mediante la Ec. (6.37) (Park, 2013). 
 
𝐶𝐴𝐸 = 𝐶. 𝑂 + 𝑃 ∗ [
𝑖 ∗ (1 + 𝑖)𝑛
(1 + 𝑖)𝑛 − 1
] 
                                                           (6.37) 
Donde: 
CAE (USD/año): Costo Anual Equivalente 
C.O (USD/año): Costos de operación 
P (USD): La cantidad inicial de dinero invertido o prestado 
i: tasa de interés, mide el costo o precio del dinero, se expresa como un porcentaje por 
período de tiempo. Tasa promedio anual 16.92%, tomada de Superintendencia 
financiera Colombia. 
n: período de tiempo denominado período de interés, determina la frecuencia con la 
que se calcula el interés. Periodo 20 años. 
 
Para las dos alternativas evaluadas, la de la construcción de la PTAR y la de 
contratación de un tercero para el tratamiento de las aguas residuales, los valores obtenidos 
de CAE fueron 485365 y 886239 USD/año, respectivamente.  Por consiguiente, con base en 
los resultados obtenidos la mejor opción es la construcción de la PTAR. 
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Por otro lado, existen beneficios cuantitativos y cualitativos que justifican de manera 
fehaciente su elección.  Además de la contribución ambiental, hay que tener presente, que 
según la normatividad vigente (Ministerio del Ambiente y Desarrollo Sostenible), “los 
recursos recaudados por concepto de Tasa Retributiva deben ser orientados específicamente 
a proyectos de descontaminación hídrica y monitoreo de calidad del agua, encaminadas al 
mejoramiento, monitoreo y evaluación de la calidad del recurso hídrico, incluyendo la 
elaboración y ejecución de Planes de Ordenamiento del Recurso Hídrico, inversiones en 
interceptores, emisarios finales, proyectos de producción más limpia y reconversión 
industrial y agroindustrial, inversiones para mejorar la calidad del recurso hídrico,  
investigación básica y aplicada en proyectos de descontaminación y sistemas de tratamiento 
de aguas residuales.  Se destina hasta un 10% del recaudo de la tasa retributiva para utilizarse 
en la cofinanciación de estudios y diseños asociados a estas obras” (Capítulo V, artículo 20, 
Decreto 2667).  Además, se destaca, el descuento del 20% a la renta líquida a inversiones 
en control y mejoramiento ambiental; así mismo, la exclusión del pago de IVA a elementos, 
equipos y maquinaria destinados a sistemas de control de mejoramiento ambiental y en la 
misma línea, la exclusión de IVA para equipos importados con este propósito, artículo 255 
del Estatuto Tributario (Ministerio del Ambiente y Desarrollo Sostenible, diciembre 21 de 
2016).  Teniendo en cuenta el resultado anterior y que en Colombia actualmente se padece 
una reducción creciente de la oferta hídrica, ocasionada esencialmente por las descargas de 
aguas residuales y a los procedimientos de degradación de las cuencas, lo que hace 
fundamentalmente sensible las redes de acueducto del 80% de los municipios colombianos 
que se proveen de pequeñas fuentes de agua superficiales (arroyos, quebradas, riachuelos), 
si se considera además que la construcción de PTAR en Colombia es una práctica 
relativamente reciente (actualmente de 1122 municipios, 541 cuentan con PTAR, lo que 
representa el 48.2% de los municipios del país  (Ministerio del Ambiente y Desarrollo 
Sostenible) es imperativo que las industrias implementen las PTAR. 
6.8 Conclusiones 
 
De acuerdo a los resultados obtenidos en este capítulo se puede concluir que: 
 
- Al comparar cada uno de los sistemas de tratamiento evaluados, el proceso 
secuencial CQ + F, es la alternativa de tratamiento óptima, eficiente para el 
tratamiento de aguas residuales textiles, en cuanto a su capacidad de degradación de 
la materia orgánica, costos de operación y viabilidad tecnológica.  
 
- Con respecto al ajuste del modelo cinético, se encontró que los modelos de primer y 
segundo orden ajustan adecuadamente la degradación de DQO y de COT del proceso 
Fenton. Ambos modelos presentan valores de R2 y R2Adj muy similares.  Sin 
embargo, de acuerdo a los valores AIC, el modelo cinético de segundo orden es el 
más apropiado. Las constantes de velocidad de reacción obtenidas fueron  
4.32*10-5 L/mg-min y 8.2*10-5 L/mg-min, para la DQO y el COT respectivamente. 
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- Se efectuó el diseño conceptual de la Planta de tratamiento de Aguas Residuales, 
definiendo las dimensiones de cada uno de los equipos involucrados.  El sistema de 
tratamiento se realizará en 15 lotes/día, cada lote de 90 minutos cada uno, durante 
24 horas/día, en tres turnos de 8 horas.   
 
- El proyecto es viable tecnológica y económicamente. Los costos totales de la 
inversión para implementar la PTAR para el tratamiento de las aguas residuales 
textiles es 958095 USD.  Se compararon los costos que se generarían por la 
disposición final de los vertimientos líquidos mediante su tratamiento por EPM y los 
originados con la puesta en marcha del sistema propuesto. Para esto se recurrió al 
cálculo del Costo Anual Equivalente (CAE). Los valores obtenidos fueron de  
485365 y 886239 USD/año para la PTAR y por pagar por su tratamiento, 
respectivamente.  Por consiguiente, la mejor opción es la construcción de la PTAR. 
 
- Adicionalmente, de acuerdo a la legislación, la empresa al construir la PTAR, puede 
optar a beneficios como: benéficos tributarios, exclusión en el pago de IVA, 



























7. Conclusiones generales y perspectivas 
7.1 Conclusiones generales 
 
La industria textil en Colombia es una de las más distintivas y tradicionales. Tiene una 
historia de más de 100 años, en la cual han prevalecido aspectos como: creación de 
diversidad de empresas representativas internacionalmente, planes gubernamentales para el 
sector, ingenio en diversos ámbitos como la academia, inserción en programas de 
innovación productiva e instauración de un sector de clase mundial.  A partir de 1990 hasta 
la fecha, la historia de la industria textil ha estado determinada por la búsqueda de la 
competitividad, diversificación de mercados y la creación de un sector de variedad 
internacional; donde han resaltado iniciativas de desarrollo a la competitividad, apoyo a la 
competitividad, impulso y diversificación de exportaciones. Actualmente en el país, hay 
medio millar de empresas destinadas al sector textil y operan cerca de diez mil plantas 
formales de producción manufacturera. El sector emplea a más de 450.000 personas y 
produce 950 millones de metros cuadrados de tela al año.   
   
Las características de las aguas residuales generadas en una planta textil dependen de 
las operaciones específicas que se realicen, principalmente del tipo de fibra tratada y de la 
maquinaria utilizada.  A pesar de la gran variedad de procesos y de productos químicos 
utilizados, las aguas residuales producidas en la industria textil exhiben unas tipologías 
comunes. Sus efluentes se caracterizan por una gran variabilidad de caudal y de carga 
contaminante, así como de un contenido de materia en suspensión y coloides. Generalmente 
son coloreadas, su carga orgánica media es aproximadamente el doble que el de un agua 
residual urbana y habitualmente, contienen productos tóxicos y es no biodegradable. 
Además, acostumbran a ser deficientes en nutrientes, principalmente en nitrógeno.  Por lo 
tanto, el tratamiento de estas aguas residuales representa un desafío para la protección del 
recurso hídrico debido a los altos contenidos de colorantes, carga orgánica (DQO, COT, 
DBO5 etc) y materia no biodegradable.  Los sistemas de tratamientos de aguas residuales 
convencionales manifiestan inconvenientes en su eficiencia.  Por ejemplo, la coagulación 
química (CQ), presenta limitaciones debido su escasa remoción de materia orgánica y no 
mejora la biodegradabilidad de sus efluentes a los límites exigidos por la legislación 
ambiental.  Por otro lado, los procesos biológicos (generalmente, lodos activados) no son 
idóneos para este tipo de aguas debido a que son no biodegradables y altamente tóxicas.   
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Por consiguiente,   en esta investigación se planteó como objetivo principal evaluar sistemas 
de tratamiento de aguas residuales efectivos y eficientes para reducir el color, materia 
orgánica, disminuyendo los costos de operación (C.O) y además, alcanzar altas relaciones 
de biodegradabilidad y disminuir la toxicidad de sus efluentes.  Para lograr el objetivo se 
evaluaron diferentes métodos de tratamiento, entre ellos, la coagulación química (CQ), la 
electrocoagulación (EC), los Procesos Avanzados de Oxidación (Fenton (F), foto-Fenton 
(FF) y la electro-oxidación (EO)) y los procesos secuenciales CQ+F, CQ+FF, CQ+EO y 
EC+EO.  De acuerdo a los objetivos propuestos y a la discusión de los resultados 
presentados en esta tesis doctoral, se pueden detallar las siguientes conclusiones: 
 
Para comenzar la investigación, se realizó la caracterización del efluente de aguas 
residuales en términos de su biodegradabilidad (DBO5/DQO), color, barrido espectral (200-
700 nm), toxicidad, carga de materia orgánica (DQO, DBO5, COT), distribución de peso 
molecular y contenido de sólidos (sólidos totales y turbidez).  El espectro UV-Vis del agua 
residual textil mostró la máxima absorbancia a 660 nm, correspondiente principalmente al 
colorante índigo, materia prima principal en el proceso de teñido del Denim.  Asimismo, se 
encontró una alta absorbancia en las longitudes de onda de 290 y 220 nm, correlacionada 
con la aromaticidad de los colorantes (aminas aromáticas) y otras moléculas orgánicas.  
Además, se halló una alta conductividad, principalmente asociada con la elevada 
concentración de cloruro (2340 ± 415 mg/L) e iones de sodio, principalmente como 
resultado de las soluciones alcalinas de hipoclorito de sodio empleada en los procesos de 
blanqueo y de limpieza.   Igualmente, se detectaron altos contenidos de materia orgánica 
(DQO ≈ 860 mg/L, DBO5 ≈ 107 mg/L, COT ≈ 225 mg/L) con un bajo índice de 
biodegradabilidad (DBO5/DQO ≈ 0.13).  Además de todas estas características 
recalcitrantes, la DQO, los sólidos totales, los cloruros y algunos metales pesados (Cd y Zn) 
están por encima de los límites de descarga permitidos en los cuerpos de agua receptores, 
según lo recomendado por la legislación colombiana.  Igualmente, de acuerdo al análisis de 
toxicidad (mortalidad de Artemia spp) es altamente tóxica (100%).   
 
Para el proceso de CQ se evaluaron los factores tipo de coagulante (Al2(SO4)3.18H2O 
y FeCl3.H2O), dosis de coagulante y pH.  Se encontró que el coagulante más adecuado para 
el proceso fue el Al2(SO4)3.18H2O, con unas las condiciones óptimas de operación de 600 
mg/L de dosis de coagulante y pH en el intervalo entre 7-9.  Bajo estas condiciones, se 
alcanzó unas remociones del 96%, 53%, 98.4% y 48% de colorante, DQO, turbidez y COT, 
respectivamente.  Después del proceso de coagulación la biodegradabilidad del agua tratada, 
expresada en DBO5/DQO, incrementó un ca. 20%; sin embargo, sigue siendo no 
biodegradable (DBO5/DQO ≈ 0.23), igualmente, la toxicidad del agua tratada disminuyó, a 
pesar de esto continúa siendo tóxica.  La cantidad de lodos generados fue de 0.472 kg/m3.   
 
Los resultados experimentales indicaron que el proceso EC fue eficiente y prometedor 
para el pre-tratamiento de efluentes textiles.  Se encontró que el uso de ánodos de hierro y 
aluminio como electrodos de sacrificio es dependiente del pH.  De acuerdo con los 
resultados, cuando se trabaja con ánodos de aluminio en medio ácido, pH < 6, la eficiencia 
de remoción de color y DQO se  favorece, mientras que para el hierro, en el medio neutro y 
alcalino (7 ≤ pH ≤ 9) el rendimiento de remoción se ve beneficiada.  Los tres factores 
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evaluados (j, σ y A/V), afectan significativamente la eficiencia del proceso.  A las 
condiciones óptimas (j = 5 mA/cm2, σ = 5 mS/cm y A/V = 11 m-1) y 20 minutos de 
electrólisis, se obtuvo una eficiencia de remoción del 97%, 59%, 95.35% y 69% de 
colorante, DQO, turbidez y COT, respectivamente.  Asimismo, después del proceso EC, la 
biodegradabilidad del agua tratada incremento de 0.14 a 0.31, pese a esto, sigue siendo no 
biodegradable, igualmente, la toxicidad del agua tratada disminuyó del 100% al 60%, sin 
embargo, se mantiene tóxica.  El análisis de distribución de peso molecular, reportó que 
tanto el proceso CQ y EC, son muy efectivos para la remoción de estructuras moleculares 
grandes, con PM ˃ 5 kDa.  Los costos de operación para los procesos CQ y EC fueron 0.21 
USD/m3 y 0.37 USD/m3, respectivamente, lo que demuestra que ambas tecnologías son de 
bajo costo como sistemas de pre-tratamiento de aguas residuales de la industria textil.  Por 
lo tanto, para los dos procesos evaluados, CQ y EC, se requiere de un sistema de tratamiento 
posterior, con el objetivo que el agua residual tratada cumpla con las exigencias ambientales 
para su vertimiento o reutilización. 
 
Con respecto al proceso Fenton, las condiciones óptimas determinadas fueron: [Fe2+] 
= 1 mM, [H2O2] = 17.3 mM y pH 3 con unos costos de operación (C.O) de 2.22 USD/m
3.  
Se encontró que los tres factores evaluados ([Fe2+], [H2O2] y pH) son altamente influyentes 
en la eficiencia del proceso.  A las condiciones de operación óptimas, se realizó el análisis 
cinético durante 90 minutos de reacción.  Se alcanzó una eficiencia de remoción de color y 
DQO de alrededor 96% y 79%, respectivamente.  Se observó que después de 60 minutos de 
reacción, la eficiencia del proceso es constante.  El COT y la DBO5 se redujeron en un 62% 
y 26%, respectivamente, lo que implica que el proceso Fenton es eficiente para eliminar un 
alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue del 
92% y 5% respectivamente.  La relación DBO5/DQO aumento de 0.1394 a 0.4651, lo que 
indica que el agua tratada es biodegradable.  Con respecto a las condiciones de operación se 
encontró que: un incremento en la concentración de catalizador ([Fe2+]) de 0.2 mM a 1.0 
mM, aumenta la eficiencia del proceso, tanto para el %DC, como para el %DDQO.  Para el 
efecto de la concentración de [H2O2], se encontró que un incremento en la concentración de 
[H2O2] aumenta la eliminación de color y de la materia orgánica.  Pero altas concentraciones 
de [H2O2] inhiben la velocidad de degradación de los contaminantes, debido a la 
autodescomposición del H2O2 en oxígeno y agua, y a la recombinación de radicales HO
●.  
Por lo tanto, el H2O2 se debe agregar en concentraciones óptimas para alcanzar una alta 
eficiencia de degradación.  Con relación al efecto del pH se obtuvo una máxima eliminación 
de color y DQO a pH = 3.  Para valores de pH superiores a 4 las remociones de color y DQO 
disminuyen drásticamente, debido a que a valores de pH altos, se produce la precipitación 
del hierro como Fe(OH)3.  Para valores de pH superiores a 6, la degradación disminuye 
fuertemente debido a que el hierro precipita como derivado de hidróxido, reduciendo la 
disponibilidad de Fe2+. Además, a pH > 3 se debe presenta la disociación y 
autodescomposición de H2O2.  
 
Para el proceso foto-Fenton (FF), efectuado durante 90 minutos de reacción, se 
determinaron las condiciones óptimas de [Fe2+] = 1 mM, [H2O2] = 11.7 mM y pH 3.  El color 
se degradó por completo después de los 60 minutos de reacción y la degradación de la DQO 
se estabilizó alrededor 86%.  Se halló, que después del minuto 60 minutos de reacción, la 
eficiencia del proceso se estabiliza.  El COT se reduce en un 70%, mientras que la DBO5 se 
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reduce en un 43.4%, lo que implica que el proceso FF es más eficiente que el proceso Fenton 
para eliminar un alto contenido de materia orgánica.  La eliminación de la turbidez y sólidos 
totales fue del 100% y 69.62% respectivamente.  La biodegradabilidad aumento de 0.1394 
a 0.5455, lo que implica que el agua tratada es altamente biodegradable, además, de acuerdo 
al análisis de toxicidad, es no tóxica.  Con respecto a las condiciones de operación se 
encontró un comportamiento similar que el proceso Fenton.   
 
Al comparar los resultados del proceso FF con respecto al proceso F, se observa que 
la eficiencia del proceso se incrementa notablemente, adicionalmente, a pesar que el proceso 
FF utiliza lámpara, los C.O son menores (2.0 USD/m3) que para el proceso Fenton (2.22 
USD/m3), esto es debido a que el requerimiento de H2O2 en el proceso FF es menor.  De los 
resultados de distribución de peso molecular (DPM), los procesos F y FF eliminan 
eficazmente los contaminantes con PM en el intervalo de 10-30 kDa. Ambos procesos son 
mucho más efectivos en la reducción de COT para compuestos con PM superior a 5 kDa, 
alcanzando aproximadamente remociones del COT del 85% y 92% para los procesos F y FF 
respectivamente. Para el caso de compuestos con un PM igual o inferior a 3 kDa, la 
concentración final de COT es muy similar para ambos tratamientos.  El análisis 
cromatográfico para los procesos F y FF, confirmó la generación de ácidos carboxílicos.  Se 
identificaron los ácidos oxálico, tartárico, málico, fórmico y fúmarico.  Los ácidos tartárico 
y málico desaparecen completamente después de 90 minutos de tratamiento para ambos 
procesos, mientras que los ácidos oxálico, fórmico y fumárico permanecen en bajas 
concentraciones.  De acuerdo a los resultados de biodegradabilidad se halló que los valores 
aumentan significativamente después del tratamiento, de un valor inicial de 0.1394 a 0.4651 
y 0.5455 para los procesos F y FF, respectivamente.  Igualmente, la toxicidad del agua 
residual disminuyó altamente, de un valor inicial 100% tóxica a 20% y 0%. 
 
Para el proceso EO, los resultados experimentales indicaron que es un proceso 
eficiente y prometedor para el pretratamiento de efluentes textiles.  De acuerdo a los 
resultados obtenidos, los cuatro factores evaluados (j, σ, DE y pH), afectan 
significativamente la eficiencia del proceso.  Bajo las condiciones óptimas (j = 35 mA/cm2, 
σ = 5.7 mS/cm, DE = 1 cm y pH = 3), se obtuvo una eficiencia de degradación de color del 
88% y 77% DQO durante 30 minutos de reacción, con unos C.O de 6 USD/m3.  Si se 
prolonga el tiempo de electrólisis (60 minutos), la eficiencia del proceso se incrementa a 
94% para la eliminación del color, 88% para la DQO y 77 para el COT, con unos C.O ≈ 14 
USD/m3.  Para ambos tiempos de tratamiento, la muestra final fue biodegradable, sin 
embargo, ambas muestras son altamente tóxicas.  Por lo tanto, se requiere de un sistema de 
tratamiento posterior, con el objetivo que el agua residual tratada cumpla con las exigencias 
ambientales para su vertimiento o reutilización.  Con respecto a las condiciones de operación 
se encontró que cuando se incrementa la j, en general, la velocidad del proceso aumenta, 
debido a que mayor cantidad de radicales ●OH se forman en un momento dado y 
posiblemente a la producción de especies oxidantes, como las especies activas de cloro.  Sin 
embargo, la j aplicada no se puede aumentar indefinidamente, debido a que altos valores 
promueven reacciones parásitas, lo que conduce a la disminución de la eficiencia del 
proceso.  Con respecto al pH, se halló que la eficiencia de degradación, tanto para el color 
como la DQO, incrementa a condiciones ácidas, mientras que la eficiencia se reduce al 
aumentar el pH.  A pH ˃ 4, se observa una disminución significativa en la eficiencia de 
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decoloración, atribuido al cambio de la estructura del colorante al modificar el pH.  Con 
relación a la DE, se observa que a medida que se incrementa la DE, aumenta la eliminación 
de colorante, sin embargo, para la degradación de la DQO, se presenta un fenómeno 
diferente, la eficiencia aumenta hasta un punto máximo, luego del cuál la eficiencia empieza 
a disminuir.  Se observa que la DE óptima no resultó ser la más pequeña ni la más grande, 
a menor DE, mayor serán las posibilidades de atascamiento y de cortocircuitos.  Por el otro 
lado, si DE es muy grande, la difusión de sustancias hacia el electrodo disminuye, lo que 
implica una disminución en el rendimiento del proceso.  Adicionalmente, se halló que a 
medida que se incrementa la conductividad, aumenta la eficiencia del proceso, esto es debido 
a la mayor formación de cloro molecular y por consiguiente mayor formación de ácido 
hipocloroso e ión hipoclorito, especies que contribuyen a la reacción de oxidación. El 
proceso EO elimina eficazmente los contaminantes con PM en todo el intervalo de DPM, 
especialmente para los superiores a 5 kDa y ˂ 3 kDa, alcanzando aproximadamente 
remociones del COT del 81% (˃ 5 kDa) y 52% (˂ 3 kDa), 94% (˃ 5 kDa) y 68% (˂ 3 kDa) 
para 30 y 60 min de electrólisis, respectivamente.  El análisis cromatográfico confirmó la 
generación de ácidos carboxílicos. Los ácidos oxálico, fórmico y fumárico son los ácidos 
carboxílicos remanentes, que posteriormente se convierten directamente a CO2.  Los ácidos 
tartárico y acético desaparecen completamente después de 60 min de electrólisis, mientras 
que los ácidos oxálico, fórmico y fumárico permanecen en bajas concentraciones. 
  
De acuerdo a los resultados, se puede concluir que los tres sistemas de tratamiento (F, 
FF y EO) son altamente eficientes para la remoción de color y materia orgánica, 
incrementando la biodegradabilidad del agua tratada.  No obstante, el proceso EO no reduce 
la toxicidad del agua tratada, además presenta unos C.O mucho más altos que los procesos 
F y FF. 
  
Para el proceso secuencial CQ+F (CQ, se trabajó bajo las condiciones previamente 
establecidas, coagulante Al2(SO4)3.18H2O, 600 mg/L de dosis de coagulante y pH 7), las 
condiciones óptimas determinadas para el proceso F fueron: [Fe2+] = 1.2 mM, [H2O2] = 4.85 
mM y pH = 3 con unos C.O (CQ+F) de 1.24 USD/m3.  Se encontró que los factores [Fe2+] 
y pH evaluados, son altamente influyentes en la eficiencia del proceso. Bajo estas 
condiciones se realizó el análisis cinético durante 90 minutos de reacción.  La eficiencia del 
proceso secuencial, produjo decoloración total.  La DQO, el COT y DBO5 se redujeron en 
un 75%, 67% y 26% respectivamente.  La eliminación de la turbidez y sólidos totales fue 
del 97% y 86% respectivamente.  Con respecto al proceso CQ+FF, las condiciones óptimas 
para el proceso FF fueron: [Fe2+] = 1.25 mM, [H2O2] = 4.85 mM y pH 3.  El color se degradó 
por completo y la degradación de la DQO, el COT y la DBO5 fue del 86%, 76% y 27%, 
respectivamente, después de los 60 minutos de reacción.  La eliminación de la turbidez y 
sólidos totales fue del 100% y 91% respectivamente.  La relación DBO5/DQO aumentó de 
0.14 a 0.72; lo que indica que el agua tratada es altamente biodegradable, además, de acuerdo 
al análisis de toxicidad, el agua tratada es no tóxica.  El C.O para el tratamiento CQ+FF  
(2.0 USD/m3) fue 61% mayor que el tratamiento CQ+F (1.24 USD/m3).  De acuerdo a los 
resultados del índice biodegradabilidad se halló que los valores aumentan significativamente 
después del tratamiento, de un valor inicial de 0.14 a 0.41 y 0.72 para los sistemas de 
tratamiento CQ+F y CQ+FF respectivamente.  Igualmente, la toxicidad del agua residual 
disminuyo altamente, de un valor inicial 100% tóxica a 10% y 0% respectivamente.  
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Finalmente, se concluye que ambos sistemas de tratamiento cumplen con las exigencias de 
la legislación colombiana, entregando el agua tratada con las características físico-químicas 
idóneas para su vertimiento, evitando alta concentración de reactivos residuales o incluso 
con la posibilidad de reutilización en el proceso productivo. 
 
Para los procesos secuenciales EC+F/FF, bajo las condiciones óptimas de operación 
lograron reducir: para el proceso EC+F (pH = 4.33, [H2O2] = 4.85 mM, [Fe
2+] = 0.98 mM), 
decoloración total, reducción del 72% de la DQO y mineralización (reducción del COT)  del 
75% y para el proceso EC+FF (pH = 4.33, [H2O2] = 4.85 mM, [Fe
2+] = 0.56 mM),  76% de 
la DQO y 78% del COT.  Además, los procesos produjeron un efluente biodegradable (0.42 
(EC +F) y 0.46 (EC +FF)).  La toxicidad del ART (100% tóxica) se redujo a 80% y 60% 
para los efluentes tratados mediante EC+F y EC+FF, respectivamente.  El análisis de DPM 
demostró que los procesos de EC+F/FF degradaron efectivamente los contaminantes de PM 
en el intervalo de 10-30 kDa.  Se encontró que los C.O fueron 1.53 y 1.96 USD/m3 para los 
procesos EC+F y EC+FF, respectivamente.  Esto demuestra que los procesos secuenciales 
evaluados son alternativas eficientes para el tratamiento de efluentes industriales 
provenientes de la producción de denim. 
 
El efluente de la etapa CQ se trató posteriormente mediante el proceso EO.  Bajo las 
condiciones óptimas (j = 15 mA/cm2, σ = 4.7 mS/cm y pH = 8.2), se alcanzaron 
degradaciones del 100% de color, %DDQO ˃ 84% y %DCOT ˃ 68 para tiempos de 
electrólisis superiores a 30 minutos, además, el índice de biodegradabilidad aumentó a 
valores por encima de 0.4, con C.O superiores a 4.79 USD/m3.  No obstante, la toxicidad 
del agua tratada fue del 100%.  Para el proceso secuencial EC+EO, en la etapa de 
pretratamiento, EC con electrodos Fe/Fe, bajo las condiciones óptimas (j = 10 mA/cm2, pH 
= 9.1 y tiempo de electrólisis = 10 min.), se alcanzó una alta reducción de materia orgánica 
(alrededor 82% color, 50% de DQO, 43% de COT) y unos C.O de 0.35 USD/m3. Sin 
embargo, la biodegradabilidad es aun relativamente baja (índice de biodegradabilidad ≈ 
0.20).  El efluente de la etapa EC se trató posteriormente mediante el proceso EO.  Bajo las 
condiciones óptimas (j = 10 mA/cm2, pH = 3.11 y σ= 2.85 mS/cm) se alcanzaron 
degradaciones del 96% de color, %DDQO ≈ 84 y %DCOT ≈ 69 para tiempos de electrólisis 
superiores a 30 minutos, además, el índice de biodegradabilidad aumentó a valores por 
encima de 0.4, con C.O superiores a 2.98 USD/m3.  Este es un resultado notable, que 
demuestra alta mineralización de los componentes de agua residual textil, mediante el 
tratamiento secuencial (EC+EO), que no se puede alcanzar mediante la utilización de un 
sistema de tratamiento individual.  No obstante, la toxicidad del agua tratada fue del 100%. 
 
Al comparar cada uno de los sistemas de tratamiento evaluados, el proceso secuencial 
CQ+F, es la alternativa de tratamiento óptima, eficiente para el tratamiento de aguas 
residuales textiles, en cuanto a su capacidad de degradación de la materia orgánica (la 
degradación de color, DQO, el COT y la DBO5 fue del 100%, 75%, 67% y 26%, 
respectivamente), C.O (1.24 USD/m3) y viabilidad tecnológica.  Por consiguiente, fue la 
alternativa de tratamiento seleccionada para el diseño conceptual.  
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Para sistema CQ+F, se encontró que los modelos de primer y segundo orden se ajustan 
adecuadamente para la degradación de DQO y de COT del proceso Fenton.  Las constantes 
de velocidad de reacción obtenidas fueron 4.32*10-5 L/mg-min y 8.2*10-5 L/mg-min, para 
la DQO y el COT respectivamente. Ambos modelos presentan valores de R2 y R2Adj muy 
similares.  Sin embargo, de acuerdo a los valores AIC, el modelo cinético de segundo orden 
es el más apropiado.  El sistema de tratamiento se realizará en 15 lotes/día, cada lote de 90 
minutos cada uno, durante 24 horas/día, en tres turnos de 8 horas.     
 
El proyecto es viable tecnológica y económicamente. Los costos totales de la inversión 
para implementar la PTAR para el tratamiento de las aguas residuales textiles son 958094 
USD.  Se compararon los costos que se generarían por la disposición final de los 
vertimientos líquidos mediante su tratamiento por EPM y los originados con la puesta en 
marcha del sistema propuesto. Para esto se recurrió al cálculo del Costo Anual Equivalente 
(CAE). Los valores obtenidos fueron de 485365 y 886239 USD/año para la PTAR y por 
pagar por su tratamiento, respectivamente.  Por consiguiente, la mejor opción es la 
construcción de la PTAR.  Adicionalmente, de acuerdo a la legislación, la empresa al 
construir la PTAR, puede optar a beneficios como: benéficos tributarios, exclusión en el 
pago de IVA, cofinanciación en la implementación de la PTAR por recaudo de tasas 
retributivas. 
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7.2 Perspectivas  
 
A la vista de estas conclusiones surgen consideraciones interesantes a tener en cuenta 
en futuros trabajos de investigación:  
 
En general, el diseño de detalle está relacionado con el diseño de subsistemas y 
componentes que integran el conjunto, independientemente de la naturaleza del proceso. 
Todos estos componentes están en mayor o menor grado definidos en la fase de diseño 
conceptual, pero pueden variar considerablemente en la de detalle debido a distintas 
alternativas de adquisición de la información, conocimientos sobre el proceso, nuevas 
tecnologías, formas, tamaños, cantidades, etc. Consecuentemente, el diseño de detalle de la 
planta de tratamiento requiere estrictamente de la experimentación en planta piloto; 
incluyendo la simulación del proceso.  Por lo tanto, se recomienda efectuar un estudio a 
profundidad a escala piloto para conocer qué variables influyen de manera más significativa 
en el proceso en un periodo de tiempo determinado. Debido a que los resultados obtenidos 
a escala de laboratorio pueden dar lugar a resultados difícilmente extrapolables y con sus 
consiguientes inconvenientes de escalado. Esto se debe a que cada caso tiene un 
procedimiento diferente y requiere, si cabe, el uso de plantas piloto para obtener parámetros 
de diseño en detalle. Por consiguiente, la cantidad de coagulante, catalizador y H2O2, el 
ajuste de pH antes y después del tratamiento, etc., tienen una importancia notable en el 
cálculo de los costos de operación. Esto es una razón más para considerar el sistema CQ+F 
como un tratamiento de aguas que exige el estudio detallado de cada caso para diseñar la 
planta de tratamiento requerida. 
 
Por otro lado, se recomienda evaluar técnicas analíticas como la cromatografía gaseosa 
y líquida, acoplada a espectrometría de masas (GC-MS, LC-MS), que ofrecen importantes 
ventajas en el análisis de muestras complejas que permiten identificar y cuantificar los 
productos orgánicos intermedios generados durante el proceso de oxidación, y de esta 
manera poder establecer el mecanismo de degradación. Además, la cromatografía iónica 
(CI), método moderno y eficaz de separación para la determinación de iones. Este método 
analítico es aplicado para el análisis de muestras en los procesos de oxidación para 
determinar el grado de mineralización de los compuestos tratados.  Al mineralizar los 
compuestos orgánicos estos se transforman en CO2, H2O y los ácidos (o sales) minerales 






2-). Con el rastreo de estas especies iónicas se puede evaluar 
el grado de mineralización de los compuestos originales y además evaluar que especies 
pueden afectar la eficiencia del proceso.  La utilización de estas técnicas analíticas son 
concluyentes para determinar la eficiencia y efectividad del sistema de tratamiento CQ+F y 
garantizar la inocuidad del efluente tratado. 
 
La industria textil se encuentra entre las industrias que más consume agua y a la vez 
entre las que más generan aguas residuales altamente contaminadas. Estas aguas residuales 
además contaminan el agua dulce con sustancias químicas y colorantes que contienen una 
cantidad significativa de materia orgánica, color y sales.  El consumo de agua dulce también 
es una preocupación importante, especialmente en aquellos países donde la escasez de agua 
es un problema o lo será en un futuro próximo. Por lo tanto, las empresas deben buscar 
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alternativas para satisfacer sus requisitos de agua, como mejorar el sistema de tratamiento 
de aguas residuales para cumplir con los criterios de calidad de reutilización. Cerrar el 
circuito de agua podría ser una solución para lograr la sostenibilidad en el consumo 
industrial de agua, prevenir su contaminación y mantener las reservas de agua subterránea 
para el futuro.  Por lo tanto, una combinación de las opciones más adecuadas se debe adaptar 
para cumplir con los futuros requisitos industriales para el reciclaje del 100% de agua.  La 
mayoría de los estudios se centran en el tratamiento de las aguas residuales para cumplir con 
los límites mínimos de descarga, no obstante, cabe la posibilidad de evaluar el reuso del 
agua tratada, mediante el sistema CQ+F, en algunas de las etapas del proceso productivo. 
Existen evidencias sobre el potencial de reutilización dentro de la industria textil, lo que 
permite reducir drásticamente el consumo de agua.  Los requisitos de calidad del agua en la 
industria textil dependen del tipo de materia prima (por ejemplo, el algodón exige agua de 
mayor calidad en comparación con las materias primas sintéticas) y el proceso específico de 
fabricación de textiles.  En las etapas de teñido, impresión y enjuague final se requiere agua 
de alta calidad.  Para las etapas de desencolado, mercerización, lavado, decoloración y 
acabado, se debe usar agua de calidad moderada, mientras que se puede usar agua de baja 
calidad para el lavado de equipos, el lavado de pantallas en trabajos de impresión y el lavado 
de recipientes y pisos. 
 
Otro aspecto interesante a considerar es la evaluación de la Sostenibilidad Ambiental 
mediante Análisis de Ciclo de Vida (ACV) del proceso CQ+F, con el fin de valorar las 
cargas ambientales asociadas al sistema de tratamiento, identificando y cuantificando el uso 
de materiales (coagulante, catalizador, H2O2, H2SO4, NaOH, lodos generados, etc) y energía, 
así como las emisiones al entorno y de esta manera determinar el impacto ambiental que 
ocasionan, y por consiguiente tomar de decisiones sobre posibles mejoras de funcionamiento 
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